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De nombreux travailleurs sont exposés aux hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP). 
Le benzo(a)pyrène (BaP) fait partie de ce groupe de polluants. Cette substance a été classée 
cancérogène reconnu chez l’humain. Pour évaluer l'exposition aux HAP cancérogènes, 
plusieurs chercheurs ont proposé d’utiliser la mesure du 3-hydroxybenzo(a)pyrène (3-OHBaP) 
dans l’urine des travailleurs exposés. Dans le cadre du présent projet, deux approches de 
modélisation ont été développées et appliquées pour permettre une meilleure compréhension 
de la toxicocinétique du BaP et son biomarqueur d’intérêt actuel, le 3-OHBaP, et pour aider à 
interpréter les résultats de surveillance biologique.  
 
Un modèle toxicocinétique à plusieurs compartiments a été développé sur la base des données 
préalablement obtenues sur le rat par notre groupe. Selon le modèle, le BaP injecté par voie 
intraveineuse est rapidement distribué du sang vers les tissus (t½ ≈ 4 h), avec une affinité 
particulière pour les poumons et les composantes lipidiques des tissus. Le BaP est ensuite 
distribué vers la peau et le foie. Au foie, le BaP est promptement métabolisé et le 3-OHBaP est 
formé avec une demi-vie de ≈ 3 h. Le métabolisme pulmonaire du BaP a également été pris en 
compte, mais sa contribution à la cinétique globale du BaP a été jugée négligeable. Une fois 
formé, le 3-OHBaP est distribué vers les différents organes presque aussi rapidement que la 
molécule mère (t½ ≈ 2 h). Le profil temporel du 3-OHBaP dans le rein montre une 
accumulation transitoire en raison de la différence observée entre le taux d’entrée (t½ = 28 
min) et le taux de sortie (t½ = 4,5 h). La clairance totale de 3-OHBaP du corps est 
principalement gouvernée par le taux de transfert de la bile vers le tractus gastro-intestinal (t½ 
≈ 4 h). Le modèle toxicocinétique à plusieurs compartiments a réussi à simuler un ensemble 
indépendant de profils urinaires publiés sur le 3-OHBaP. Ce modèle toxicocinétique à 
compartiments s'est avéré utile pour la determination des facteurs biologiques déterminants de 
la cinétique du BaP et du 3-OHBaP. 
 
 iii 
Par la suite, un modèle pharmacocinétique à base physiologique (PCBP) reproduisant le 
devenir du BaP et du 3-OHBaP chez le rat a été construit. Les organes (ou tissus) représentés 
comme des compartiments ont été choisis en fonction de données expérimentales obtenues in 
vivo chez le rat. Les coefficients de partition, les coefficients de perméabilité, les taux de 
métabolisation, les paramètres d'excrétion, les fractions absorbées et les taux d'absorption pour 
différentes voies d’exposition ont été obtenus directement à partir des profils sanguins, 
tissulaires, urinaires et fécaux du BaP et du 3-OHBaP. Les valeurs de ces derniers paramètres 
ont été calculées par des procédures Monte-Carlo. Des analyses de sensibilité ont ensuite été 
réalisées pour s’assurer de la stabilité du modèle et pour établir les paramètres les plus 
sensibles de la cinétique globale. Cette modélisation a permis d’identifier les facteurs 
déterminants de la cinétique: 1) la sensibilité élevée des paramètres de la métabolisation 
hépatique du BaP et du 3-OHBaP ainsi que du taux d'élimination; 2) la forte distribution du 
BaP dans les poumons par rapport à d'autres tissus; 3) la distribution considérable du BaP dans 
les tissus adipeux et le foie; 4) la forte distribution du 3-OHBaP dans les reins; 5) le transfert 
limité du BaP par la diffusion tissulaire dans les poumons; 6) le transfert limité du 3-OHBaP 
par la diffusion tissulaire dans les poumons, les tissus adipeux et les reins; 7) la recirculation 
entéro-hépatique significative du 3-OHBaP. Suite à des analyses de qualité des ajustements 
des équations du modèle aux données observées, les probabilités que les simulations 
reproduisent les données expérimentales par pur hasard se sont avérées toujours inférieures à 
10% pour les quatre voies d’exposition : intraveineuse, orale, cutanée et respiratoire. 
 
Nous avons extrapolé les modèles cinétiques du rat à l’humain afin de se doter d’un outil 
permettant de reconstituer les doses absorbées chez des travailleurs exposés dans diverses 
industries à partir de mesures de l'évolution temporelle du 3-OHBaP dans leur urine. Les 
résultats de ces modélisations ont ensuite été comparés à ceux de simulations obtenues avec un 
modèle toxicocinétique à compartiment unique pour vérifier l’utilité comparative d’un modèle 
simple et complexe. Les deux types de modèle ont ainsi été construits à partir de profils 
sanguins, tissulaires, urinaires et fécaux du BaP et du 3-OHBaP sur des rats exposés. Ces 
données ont été obtenues in vivo par voie intraveineuse, cutanée, respiratoire et orale. Ensuite, 
les modèles ont été extrapolés à l’humain en tenant compte des déterminants biologiques 
essentiels des différences cinétiques entre le rat et l’humain. Les résultats ont montré que 
 iv 
l'inhalation n'était pas la principale voie d'exposition pour plusieurs travailleurs étudiés. Les 
valeurs de concentrations de BaP dans l’air utilisées afin de simuler les profils d’excrétion 
urinaire chez les travailleurs étaient différentes des valeurs de concentrations de BaP mesurées 
dans l’air. Une exposition au BaP par voie cutanée semblait mieux prédire les profils 
temporels observés. Finalement, les deux types de modélisation se sont avérés utiles pour 
reproduire et pour interpréter les données disponibles chez des travailleurs.  
 
Mots-clés : Modélisation cinétique, surveillance biologique, dosimétrie inverse, hydrocarbures 






Many workers are exposed to polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). Benzo(a) 
pyrene (BaP) is part of this group of pollutants. This substance has been classified as a known 
carcinogen in humans. To assess exposure to carcinogenic PAHs, several researchers have 
proposed using the measurement of 3-hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP) in the urine of 
exposed workers. In this project, two modeling approaches were developed and applied to 
enable a better understanding of the toxicokinetics of BaP and its biomarker of current 
interest, 3-OHBaP, to help interpret the results of biological monitoring. 
 
A multi-compartment toxicokinetic model was developed based on the data previously 
obtained in rats by our group of research. According to the model, BaP injected intravenously 
is rapidly distributed from blood to tissues (t½ ≈ 4 h), with a particular affinity for lungs and 
lipid components of tissues. Subsequently, BaP is distributed to the liver and the skin. Once in 
the liver, BaP is promptly metabolized and 3-OHBaP is formed with a half-life of about 3 h. 
Pulmonary biotransformation of BaP was also taken into account, but its contribution to the 
overall kinetics of BaP was considered negligible. Once formed, 3-OHBaP is distributed to 
various organs almost as fast as the parent compound (t½ ≈ 2 h). An accumulation of 3-OHBaP 
profile is present in the kidneys because of the difference between the uptake rate (t½ = 28 
min) and the ouput rate (t½ = 4.5 h). Total clearance of 3-OHBaP from the blood stream is 
primarily governed by the rate of transfer of the bile to the gastrointestinal tract (t ½ ≈ 4 h). 
The multi-compartment toxicokinetic model was able to simulate an independent set of 
published 3-OHBaP urinary profiles. This toxicokinetic compartmental model has proved 
useful for the determination of the main biological features of the kinetics of BaP and 3-
OHBaP. 
 
Thereafter, a physiological pharmacokinetic model (PBPK) reproducing the fate of 
BaP and 3-OHBaP rats was built. Organs (or tissues) represented as compartments were 
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selected based on experimental data obtained in vivo in rats. Partition coefficients, coefficients 
of permeability, biotransformation rates, excretion parameters, and absorption fraction for 
different exposure routes were obtained directly from the profiles of BaP and 3-OHBaP in 
blood, various tissues and excreta. The values of these parameters were calculated by Monte 
Carlo procedures. Sensitivity analyses were then performed to ensure the stability of the model 
and to determine the most sensitive parameters. This modeling has identified the following 
features: 1) a high sensitivity of hepatic metabolism and elimination rates of BaP and 3-
OHBaP; 2) a large distribution of BaP in the lungs compared to other tissues; 3) a considerable 
distribution of BaP in adipose tissues and liver; 4) a significant distribution of 3-OHBaP in the 
kidneys; 5) a diffusion-limited transfer of BaP in the lungs, 6) a diffusion-limited transfer of 3-
OHBaP in lungs, adipose tissues and kidneys; and 7) a significant entero-hepatic recycling of 
3-OHBaP. Following a series of analysis of goodness of fit, the probabilites that the model 
simulations reproduced the experimental data due to pure chance were always below 10%, for 
the four routes of exposure: intravenous, oral, dermal and respiratory. 
 
Subsequently, we have extrapolated the kinetic models from rats to humans in order 
reproduce the temporal evolution of 3-OHBaP biomarker of exposure in the urine of workers 
occupationally expose. Results of these models were then compared to simulations obtained 
with a single compartment toxicokinetic model to verify the comparative usefulness of simple 
and complex model. Both types of models have been constructed from blood, tissue, urinary 
and faecal profiles of BaP and 3-OHBaP in rats. These data were obtained in vivo by 
intravenous, subcutaneous, oral and respiratory exposure. The models were extrapolated to 
humans taking into account the essential biological determinants of kinetic differences 
between rats and humans. Results showed that inhalation was not the primary route of 
exposure for many workers studied. The values of air concentrations of BaP used to simulate 
the urinary excretion profiles were different from those measured in the air. Dermal exposure 
to BaP seemed to better predict the temporal patterns observed. Finally, the two types of 
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1  Introduction 
 
Les études actuelles d'évaluation des risques toxicologiques tentent d'établir des outils 
fiables permettant de reconstituer les doses absorbées de polluants par les individus à partir 
des mesures de biomarqueurs d'exposition retrouvés dans des échantillons biologiques 
accessibles (NRC, 2006; Nielsen et al., 2008; Que Hee, 1993). Afin d'évaluer les risques 
associés à l’exposition à diverses substances toxiques, une bonne connaissance de leur 
cinétique in vivo est d'une importance primordiale (Bouchard 1998 ; Spengler et al., 2000; 
Tardiff et Goldstein, 1991). Ainsi, des modèles toxicocinétiques ont été développés afin 
d'établir la relation entre les doses d'exposition de contaminants et les niveaux biologiques de 
métabolites (Carrier et al. 2001 ; Bouchard et al. 2005 ; Leeuwen et Vermeire, 2007; OIT, 
1986). Ces modèles mathématiques permettent de reproduire les profils temporels de 
biomarqueurs d’exposition quelle que soit la voie d'administration, ce qui les rend grandement 
utiles pour évaluer le risque dans plusieurs milieux et contextes (NRC, 1987).  
 
Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) font partie des substances 
chimiques qui présentent une forte toxicité pour l’être humain. Les HAP résultent 
généralement de processus de combustion et sont présents naturellement dans le pétrole, le 
charbon et les dépôts de goudron (Haines et Hendrickson, 2009). Le benzo(a)pyrène (BaP) est 
un HAP parmi les plus communs, connu pour ses effets cancérogènes chez plusieurs espèces 
(Bostrom et al., 2002; Harvey, 1991; Luch, 2005). Le Centre international de recherche sur le 
cancer l’a classé parmi les agents cancérogènes reconnus chez humain (correspondant au 
groupe 1) à partir de l’édition 2010 de sa monographie (Baan et al., 2009; IARC, 2010). Le 
BaP est rapidement métabolisé par divers organes. Des expériences in vivo sur des rats 
suggèrent que le foie et le poumon sont les principaux organes de biotransformation du BaP 
(Harrigan et al., 2006). Suite à la biotransformation du BaP, une cascade d’une vingtaine de 
sous-produits est constituée (Moore et Cohen, 1978). La biotransformation du BaP passe par 
quatre voies de métabolisme principales. La voie générant des métabolites phénoliques résulte 
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de l’hydrolyse du BaP. Le 3-hydroxybenzo(a)pyrène (3-OHBaP) est l'un de ces métabolites 
qui est majoritairement éliminé par les fèces (Marie et al., 2010; Ramesh et al., 2001b). 
Récemment, le 3-OHBaP a été étudié comme indicateur de l’exposition aux HAP 
cancérogènes dans les milieux de travail à risque et dans la population générale (Ariese et al., 
1994; Bouchard et al., 1994; Leroyer et al., 2010). 
 
Dans la présente thèse, nous avons émis l’hypothèse que la modélisation 
toxicocinétique à compartiments et celle à base physiologique sont toutes les deux aptes à 
relier l’excrétion urinaire du 3-OHBaP aux doses de BaP absorbées chez l’humain. Au 
chapitre 2, l’état actuel des connaissances a été documenté. Ce chapitre recueille les éléments 
essentiels pour comprendre la problématique de cette recherche. Ainsi, ce chapitre 2 introduit 
le BaP, les principales sources d’exposition, la toxicologie associée au BaP, la toxicocinétique 
correspondante ainsi que les normes et les valeurs de référence. Par la suite, la surveillance 
biologique de l’exposition au BaP est abordée. Les concepts nécessaires à la modélisation 
toxicocinétique sont ensuite décrits. Au chapitre 3, la problématique et les objectifs de 
recherche sont présentés. Aux chapitres 4, 5, et 6, les résultats de notre étude sont présentés 
sous forme de trois articles de recherche publiés ou acceptés pour publication. Finalement, au 




2  État des connaissances 
 
2.1 Le benzo(a)pyrène 
2.1.1 La famille des hydrocarbures aromatiques polycycliques 
 
Les hydrocarbures aromatiques polycycliques font partie d’un groupe de produits 
lipophiles composés principalement de cycles aromatiques fusionnés (c’est-à-dire, sans la 
présence d'un seul hétéroatome dans la molécule, Harvey (1997)). Les HAP sont 
généralement formés lors de la combustion incomplète du pétrole, du gaz, du goudron, du 
bois ou d'autres substances organiques (Haines et Hendrickson, 2009). Ils se retrouvent 
naturellement dans des mélanges complexes et sont des sous-produits de la combustion 
de carburants. Les HAP se présentent généralement sous forme solide incolore, blanc, 
jaune pâle ou bleu pâle ayant une faible odeur agréable, tel que décrit dans le profil 
toxicologique des produits du Département américain de la santé et des services sociaux 
(ATSDR, 1995b). Ils peuvent être trouvés dans l'air, l'eau, le sol, les aliments et être 
largement distribués dans l’environnement (Allamandola, 2011). Des HAP sont présents 
dans certains médicaments, colorants, matières plastiques, pesticides, asphalte, etc. Il a 
été constaté que, pour la grande majorité de la population américaine, les principales 
sources d'exposition aux HAP sont l'inhalation de la fumée de tabac ou de bois, de l'air 
ambiant ainsi que la consommation d’aliments (ATSDR, 1995a). En raison de leurs 
éventuels effets cancérogènes, mutagènes et tératogènes, observés chez les animaux 
(Harvey, 1991; Luch, 2005), plusieurs HAP ont soulevé l’intérêt des organismes de 
réglementation en matière de santé publique. Le benzo(a)pyrène (BaP) a été identifié 
comme prioritaire étant donné ses effets toxiques sur l’humain et le fait qu’il soit 






En 1918, des chercheurs japonais ont constaté l’apparition de cancers chez des 
lapins exposés au goudron de houille (Yamagiwa et Ichikawa, 1977). Cette étude a pu 
confirmer les données épidémiologiques observées par Pott sur le cancer du scrotum chez 
les ramoneurs plusieurs décennies auparavant (Rescigno, 2010). En 1933, des chercheurs 
britanniques ont identifié les principaux HAP dont le BaP. Dans leurs études, ils ont 
démontré la cancérogénicité du BaP lors de l’exposition cutanée de souris (Yang et 
Silverman, 1988). En 1947, les docteurs Miller ont démontré que plusieurs substances 
cancérogènes devaient être métabolisées par l’organisme pour produire des métabolites 
électrophiles pouvant former des adduits covalents (selon Loeb et Harris, 2008). En 1956, 
Conney, en collaboration avec les docteurs Miller, a identifié les enzymes microsomales 
comme étant les principales responsables de l’activation d’autres HAP cancérogènes chez 
le rat (Conney et al., 1956). Sur la base de leur présence dans l'environnement et de 
potentiel toxique prouvé, seize HAP ont été sélectionnés par l'Agence de protection 
environnementale des États-Unis dans leur liste de polluants prioritaires en 2014 : le 
naphtalène, l’acénaphtylène, l’acénaphtène, le fluorène, le phénanthrène, l’anthracène, le 
fluoranthène, le pyrène, le benzo(a)anthracène, le chrysène, le benzo(b)fluoranthène, le 
benzo(k)fluoranthène, le benzo(a)pyrène, l’indéno (1,2,3-cd)pyrène, le dibenzo (ah) 
anthracène et le benzo(ghi)pérylène (Coelho et al., 2008; EPA, 2014; Santos et Galceran, 
2002). Le benzo(a)anthracène, le benzo(a)pyrène, le benzo(b)fluoranthène, le 
benzo(k)fluoranthène, le chrysène, le dibenzo(a,h)anthracène, et l’indéno(1,2,3-
c,d)pyrène sont considérés comme cancérigènes probables ou reconnus pour l’humain 
(EPA, 2014). En 1974, Sims et ses collaborateurs ont documenté la formation du 
benzo(a)pyrène 7,8-diol-9,10-epoxide (BaP-7,8-diol-9,10-époxyde) et sa liaison à l’ADN 
(Sims et al., 1974). Ceci a permis d’établir que l'ADN est une cible cellulaire des HAP 
cancérogènes et ainsi établir la relation entre mutations et cancer. Par la suite, un 
ensemble d’études a été réalisé pour mieux comprendre cette relation. Dans son rapport 
de 1983, le Centre international sur la recherche du cancer (CIRC) avait déjà classé le 
BaP dans le groupe 2A des agents possiblement cancérogènes pour l’être humain (IARC, 
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1983). La structure des principaux adduits à l’ADN du BaP a été définie en 1997 (Carrell 
et al., 1997). En 2010, le BaP a été classé parmi les agents cancérogènes reconnus chez 
l’humain par le CIRC (IARC, 2010).  
 
2.1.3 Caractéristiques physico-chimiques 
 
Le nom officiel du BaP selon l’Union internationale de chimie pure et appliquée 
est benzo(a)pyrène et benzo[a]pyrène. Son numéro de CAS est le 50-32-8. Ses 
principales caractéristiques physico-chimiques sont résumées au Tableau 2-1 (IARC, 
1983; IARC, 2010).  
 




Formule moléculaire C20H12 
Structure chimique 
 
Numéro de registre  50-32-8 











Poids moléculaire (g/mol) 252,3 
État physique Solide, jaune pâle 




Point de fusion (°C) 178,1 








 à 25 °C 
Solubilité dans d’autres milieux Très soluble dans le chloroforme, 
soluble dans le benzène, le toluène et 
le xylène 






 à 25 °C 
Point d’éclair Ininflammable 
a
 Données obtenues à partir de l’IARC (1983). 
 
2.1.4 Les sources d’exposition 
2.1.4.1 Les sources naturelles 
 
Les HAP sont produits naturellement dans des mélanges complexes. Le BaP est 
produit lors de la combustion ou de la pyrolyse des matières organiques. Les feux de 
forêts et les éruptions volcaniques constituent des sources naturelles importantes de HAP. 
Le type de matière, le temps de production, la disponibilité de l’oxygène, la température, 
la pression et d’autres conditions réactives, déterminent la quantité et la variété des HAP 
produits. Donc, la proportion du BaP par rapport aux autres HAP dépend de toutes ces 
propriétés de formation (Santé Canada, 1994). Les HAP sont également retrouvés de 
façon naturelle dans les sédiments souterrains et originent de la formation des roches 
(diagenèse). Les HAP peuvent être formés lors de réactions de biosynthèse (il a été 





2.1.4.2 Les sources artificielles 
 
Actuellement, il n’existe pas de production commerciale connue du BaP (EPA, 
1990; IARC, 1983). La source anthropique principale du BaP est la combustion de bois 
de chauffage, les affleurements, les mines de charbon abandonnées, la fabrication de coke 
et la combustion de charbon bitumineux, la fusion de l’aluminium, la production de 
bitume et d’asphalte, les transports et l’industrie du pétrole et du gaz naturel (EPA, 1990; 
Health Canada., 1994). Le BaP peut être formé lors de l’utilisation ou la fabrication 
d’autres substances telles que les huiles de moteurs, l’essence, le tabac, les produits 
cosmétiques et pharmaceutiques, les huiles de cuisine, le beurre, la margarine, les 
aliments fumés, etc. (IARC, 1983). Le tableau 2-2 présente les émissions de BaP 
mesurées par Environnement Canada en 2012 dans la Province de Québec. Il a été 
constaté que l’industrie de l’aluminium est la plus importante source d’émission du BaP 
dans l’air.  
 
Tableau 2-2 : Émissions de BaP (kg/année) dans la Province de Québec selon la base de 




Rejets sur place Élimination 






3057 Rio Tinto Alcan - Usine 
Shawinigan 
Shawinigan 2 114 0,100 0 2 115 0 1 515 1 515 
3406 Rio Tinto Alcan - Usine 
Arvida 
Saguenay 69 0,510 0 69 0 0 0 
1872 Cascades Canada ULC. - 
NORAMPAC CABANO  
Temiscouata
-sur-le-Lac 
31 0 0 31 0 0 0 
1071 Aluminerie de Bécancour 
Inc.  
Bécancour 6,6 0 0 6,6 0 0 0 
3060 Rio Tinto Alcan - Usine 
Laterrière 
Laterricre 1,4 0 0 1,4 0 0 0 
5569 SGL Canada Inc.  Lachute 1,2 0 0 1,2 0 0 0 
3928 Ultramar limitée - 
Raffinerie Jean-Gaulin 
Lévis 0,861 0,018 0 0,879 0 1,2 1,2 
3062 Rio Tinto Alcan - Usine 
Grande-Baie 
La Baie 0,455 0 0 0,455 0 0 0 






Rejets sur place Élimination 






2909 Stella-Jones Inc. - Usine 
de Delson 
Delson 0,003 0 0 0,003 0 0,260 0,260 
Total pour tous les installations 2225 0,646 0 2226 0 1 517 1517 
a
 Données obtenues à partir du NPRI (2012). 
 
2.1.4.3 Comportement dans l’environnement 
 
Le comportement du BaP dans l’environnement est largement déterminé par son 
insolubilité dans l’eau et sa propension à se lier à d’autres particules ou d’autres 
substances organiques. Communément associé à la suie, le BaP dans l’atmosphère se 
trouve sous forme particulaire et finit par se déposer au sol (52% du BaP dans 
l’atmosphère finira par se déposer au sol). Une fois déposé, le BaP est capable de pénétrer 
facilement le sol. Dans l’eau, le BaP peut se lier aux particules en suspension ou être 
déposé dans les fonds sédimentaires. Le principal moyen de transport du BaP dans 
l’environnement est donc par voie particulaire dans l’air. La distribution 
environnementale du BaP dépend de la taille des particules présentes et des conditions 
météorologiques. Par conséquent, le BaP peut être transporté à de grandes distances de sa 
source d’émission (EPA, 1990). Dans l’atmosphère, le BaP peut subir des réactions 
chimiques avec l’ozone et le protoxyde d'azote ainsi que des réactions photochimiques, 
résultant en la formation d’espèces réactives oxygénées (Genium Publishing 
Corporation., 1999).  
 
2.1.4.4 Exposition de la population générale  
 
Comme exposé dans la section précédente, la plupart du BaP est présent dans 
l’air. Ainsi, l’exposition humaine peut se faire par inhalation. La population est 
susceptible d’être exposée par l’eau et la nourriture étant donné que plus de la moitié du 
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BaP dans l’air finit par se déposer au sol et dans les systèmes aquatiques (ATSDR, 
1995a). Les principales sources d’exposition résidentielles et commerciales sont dues au 
chauffage au bois, au charbon, à l’huile ou au gaz (voir tableau 2-3, Health Canada. 
(1994)).  
 
Tableau 2-3 : Émissions annuelles des HAP au Canada selon le rapport sur les HAP 
d’Environnement Canada (Health Canada., 1994). 
Sources Émissions de HAP 
 Tonnes % 
Procédés industriels   
Usine d’aluminium 925 21 
Usine métallurgiques 19,5 0,4 
Production du coke 12,8 0,3 
Raffineries de pétrole 2,5 0,1 
Chauffage résidentiel   
Bois 474 11 
Autres 29 0,7 
Feux à ciel ouvert 358 8,3 
Incinération   
Brûleur tipi 249 5,8 
Municipale 1,3 <0,1 
Industrielle 1,1 <0,1 
Transports   
Diesel 155 3,6 
Essence 45 1 
Autre 1,2 <0,1 
Centrales thermoélectriques 11,3 0,3 
Combustion industrielle   
Bois 5,7 <0,1 
Autre 10,2 0,2 





Sources Émissions de HAP 
 Tonnes % 
Tabac 0,2 <0,1 
Feux de forêts 2010 47 
Total 4314 100 
 
Par ailleurs, le mode de vie des gens peut aussi influencer leur exposition (par 
exemple, via le tabagisme et l’alimentation). À l’intérieur, la population est surtout 
exposée aux HAP suite à la cuisson des aliments et par la fumée de tabac. Il existe aussi 
des procédés de production qui sont des sources substantielles de BaP dans les aliments 
cuits sur le gril, trop grillés, rôtis, frits, fumés, certains céréales et grains (par certains 
procédés de séchage de grains) et les légumes cultivés dans des sols contaminés. À 
l’extérieur, la population est principalement exposée aux gaz d’échappements des 
véhicules, aux émissions industrielles et aux feux de forêts (EPA, 1990; EC, 2002; IARC, 
2010). Les concentrations observées dans les milieux urbains sont de dix à cent fois plus 
élevées que celles mesurées en milieux ruraux (EPA, 1990).  
 
2.1.4.5 Exposition au travail  
 
Les industries de production d’aluminium sont celles présentant les émissions les 
plus élevées par année (tableau 2-2). Par conséquent, les travailleurs de ces industries 
sont plus à risque d’être exposés au BaP. Cependant, d’autres industries présentent aussi 
un risque d’exposition au travail. C’est le cas d’usines de liquéfaction et de gazéification 
du charbon, de production de coke et des fours à coke, de distillation de goudron de 
houille, de production de toitures et revêtements (brai de houille), d’imprégnation du bois 
à la créosote, de fabrication des électrodes de carbone, et électriques (EPA, 1990; EC, 
2002; IARC, 2010). Les concentrations typiques de BaP dans l’air à proximité 
d’industries de l’aluminium peuvent atteindre les 100 μg/m3. Des concentrations de BaP 
entre 10 et 20 μg/m3 ont été mesurées lors de travaux de toiture et de pavage. Finalement, 
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des concentrations de BaP de l’ordre de 1 μg/m3 ont été observées lors d’activités de 
ramonage, de distillation de goudron de houille, de liquéfaction de charbon et dans des 
centrales électriques (IARC, 2010).  
 
Les travailleurs sont exposés par inhalation au BaP dans leur milieu de travail. 
Cette voie peut être la voie principale d’exposition chez les travailleurs, surtout dans les 
cas impliquant des procédés de combustion où les travailleurs peuvent respirer la fumée 
produite. Dans certaines circonstances, la voie cutanée peut devenir la voie principale 
d’exposition au BaP en milieu de travail (Forster et al., 2008).  
 
2.2 La toxicologie du benzo(a)pyrène 
 
Le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) estime avoir assez de 
preuves scientifiques sur la cancérogénicité chez l’animal (IARC, 2010) et le classe 
comme cancérogène reconnu pour l'être humain (groupe 1).  
 
2.2.1 Cancérogénicité et génotoxicité 
 
Actuellement, bien qu’il n’existe pas d’étude contrôlée sur la cancérogenèse du 
BaP chez l’humain, plusieurs données ont démontré des effets cancérogènes et mutagènes 
du BaP sur des souris, des rats, des lapins, des hamsters, des grenouilles, des poissons  et 






Dans les principales études documentées chez les animaux, le BaP a été mis en 
cause dans la formation de tumeurs malignes:  
 
i. du système respiratoire supérieur sur des hamsters mâles exposés par inhalation, 
principalement au nez, au larynx et au pharynx (Thyssen et al., 1981); 
ii. du système digestif supérieur sur des hamsters mâles exposés par inhalation 
(Thyssen et al., 1981) et sur des souris femelles après une exposition alimentaire 
(Culp et al., 1998); 
iii. du système lymphatique (lymphomes) sur des souris exposées par injection intra-
péritonéale (ATSDR, 1995a) et par voie orale (deVries et al., 1997). 
 
Thyssen et al. (1981) ont effectué une étude chronique pendant cent neuf 
semaines sur des hamsters exposés par inhalation. Ils ont trouvé des polypes, des 
papillomes et des carcinomes au tractus respiratoire. En particulier, la cavité nasale, le 
pharynx, le larynx, et la trachée ont développé des tumeurs en proportion à la dose 
administrée de BaP. Aucune tumeur n’a été détectée dans les poumons.  
 
Également, dans une étude sous-chronique de vingt-six semaines sur des souris, 
l’administration intra-gastrique de 67-100 mg/kg de BaP a produit la formation de 
papillomes au niveau de l’estomac et d’adénomes pulmonaires (Sparnins et al., 1986). 
L’expérience de Neal et Rigdon (1967) sur des souris a permis de relier la durée 
d’exposition avec l’incidence de carcinomes et papillomes dans l’estomac. Ces 
chercheurs ont administré par voie orale 33 mg/kg de BaP par jour pendant des périodes 
variant entre 30 et 197 jours (ATSDR, 1995b). Dans une autre étude d’exposition par 
voie orale faite sur des rats, l’incidence de tumeurs mammaires chez les rats traités était 
plus du double par rapport au groupe contrôle. Dans cette expérience, McCormick et al. 
(1981) ont administré 12,5 mg/kg de BaP pendant huit semaines et ont mesuré 




Tableau 2-4 : Quelques doses maximales sans effet nocif observable (DMSENO) et doses 
minimales pour un effet nocif observable (DMENO) pour les effets cancérogènes, issues 




































Cancérogène : augmentation 
de tumeurs au tractus 
respiratoire et néoplasmes 










Génotoxique : augmentation 
de mutation de lymphocytes 
périphériques. 
Perera et al. 
(1993) 
 
Les seules observations d’effets cancérogènes du BaP chez l’être humain viennent 
des études réalisées chez des travailleurs exposés lors de leurs activités de travail. Or, ces 
travailleurs ne sont pas uniquement exposés au BaP. Ils sont surtout en contact avec des 
mélanges de HAP, et d’autres substances et particules. Ainsi, les effets toxiques résultants 
pourraient être intensifiés ou réduits par la co-exposition à d’autres substances (ATSDR, 
1995a). Malgré cela, il y a suffisamment de preuves scientifiques, à partir d’études chez 
les travailleurs, pour conclure que le risque de cancer du poumon, de la vessie et de la 
peau est augmenté lorsqu’on accroît l’exposition cumulative au BaP (OIT, 1986; EPA, 
1984).  
 
Concernant le cancer du poumon, dans une étude de cohorte, le risque relatif a été 
respectivement évalué à 1,75 et 3,77 pour des expositions à des concentrations dans l’air 
de 10 et 480 μg/m3de BaP en moyenne par an chez les travailleurs de sept alumineries 
(Armstrong et Gibbs, 2009). Dans une expérience similaire, le risque relatif a été 
respectivement estimé à 1,23 et 1,79 pour une concentration d’exposition de 0,5-20 et 
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>80 μg/m3 de BaP par an chez les travailleurs d’une fonderie d'aluminium (Spinelli et al., 
2006). Finalement, dans une usine d’acier, le risque relatif calculé à partir d’une étude 
cas-témoins a été 1,8 pour une concentration d’exposition dans l’air supérieure ou égale à 
3,2 μg/m3 de BaP par an (Xu et al., 1996). Il existe des études qui montrent une 
augmentation de la mortalité due au cancer du poumon chez des travailleurs exposés aux 
HAP (dont le BaP) dans la production de coke (Mazumdar et al., 1975 ; Redmond et al., 
1976), ou affectés à la réfection de toiture en goudron (Hammond et al., 1976) et encore 
chez des individus exposés à des produits de combustion comme la cigarette (Maclure et 
MacMahon, 1980).  
 
Les preuves scientifiques sont moins concluantes dans le cas du cancer de la 
vessie que dans le cas du cancer du poumon. Cependant, les expériences ont tout de 
même montré que le risque augmente avec le cumul d’exposition au BaP. Par exemple, 
dans une étude de cohorte chez les paveurs d’asphalte, des risques relatifs de 1,7 et 1,1 
ont été respectivement calculés pour des concentrations de 0,3-0,9 et 0,9-1,7 μg/m3 de 
BaP par an (Burstyn et al., 2007). Dans l’article de Spinelli et al. (2006), le risque relatif 
associé au cancer de la vessie a été estimé à 1,2, 1,5 et 1,9 pour des concentrations variant 
respectivement entre 20 et 40, entre 40 et 80 et supérieures à 80 μg/m3 de BaP par an.  
 
En ce qui concerne le cancer de la peau, dans une étude de cohorte, Hammond et 
al. (1976) ont évalué le ratio standardisé de mortalité relatif pour le cancer de la peau 
(excluant les mélanomes) à 4,9 pour des travailleurs de l’asphalte pour une période 
d’activité variant entre 10 et 20 et à 4 pour une période d’activité supérieure à 20 ans. 
D’autres études associant le cancer de la peau à l’exposition au BaP ont estimé le ratio 
standardisé de mortalité (excluant les mélanomes) à 1,5 chez des travailleurs de 
l’industrie de l'énergie électrique lorsqu’ils étaient exposés à la créosote, au plomb, au 
silicium et aux isocyanates (Tornqvist et al., 1986). Dans l’étude de cohorte de 
Karlehagen et al. (1992), le ratio standardisé d’incidence pour le cancer de la peau a été 
calculé à 2,4 (excluant les mélanomes) et à 1,7 (incluant seulement les mélanomes) pour 




2.2.2 Effets sub-aigus et aigus 
 
Les études de toxicité aiguë décrivent les effets néfastes d'une substance qui 
résulte soit d'une exposition unique ou d’expositions répétées dans une courte période de 
temps (habituellement moins de 24 heures) et à des fortes doses d’administration (Hayes, 
2008; Klaassen, 2001). Les effets toxiques aigus doivent se présenter dans les 14 jours 
suivant l'administration de la substance toxique. 
 
2.2.2.1 Chez l’animal 
 
Lors d’une exposition cutanée au BaP, les effets observés sont l’hypersensibilité au 
contact et l’immunosuppression de glandes sébacées (WHO, 1998). L’administration 
intra-péritonéale du BaP chez des souris a également mis en évidence des effets 
hématologiques, immunosuppresseurs, neurologiques (effets sur la production de certains 
neurotransmetteurs) et sur le système reproducteur (ATSDR, 1995a; EPA, 1990; WHO, 
1998). Finalement, seulement une étude par inhalation aigüe a été documentée. Dans 
cette étude, les rats n’ont présenté aucune lésion dans les cavités nasales ni dans les 
poumons (Wolff et al., 1989).  
 
2.2.2.2 Chez l’humain 
 
À notre connaissance, il n’y a pas d’étude publiée de toxicité aigüe ou sub-aigüe 
qui ait été réalisée sur des individus. Aucune voie d’exposition ni effet n’ont été étudiés 




2.2.3 Effets sous-chroniques et chroniques non cancérogènes 
 
Les études de toxicité chronique ont pour objectif la caractérisation des effets 
toxiques sur un organisme vivant exposé à de faibles doses d’une substance toxique de 
façon continue (exposition prolongée) ou répétée (Hayes, 2008; Klaassen, 2013).  
 
2.2.3.1 Chez l’animal 
 
À part la cancérogénicité, l’exposition au BaP produit principalement des effets 
immunosuppresseurs, reproductifs et hématologiques. Il a été démontré que, chez des 
animaux, l’exposition in vitro et in vivo des lymphocytes à des doses élevées de BaP avait 
une incidence sur la production de cellules T (Blanton et al., 1986; Wojdani et Alfred, 
1984). Des effets immunosuppresseurs ont été observés par Ginsberg et al. (1989), 
accompagnés par des quantités élevées d’adduits du BaP à l’ADN. D'autre part, des 
études in vitro ont montré que le BaP ne semble pas causer d’effets immunologiques sans 
que des tumeurs ne soient également observées (Dean et al., 1983).  
 
Certaines expérimentations sur les animaux montrent des effets sur la 
reproduction chez des espèces exposées au BaP. Lors d’exposition orale de souris au 
BaP, Legraverend et al. (1984) ont montré que les métabolites produits par le fœtus sont 
responsables de la perte du fœtus, de malformations fœtales et de la stérilité de la 
progéniture. Différents types de dysmorphogenèse ont été observés dans l'étude 
d’exposition par voie intra-péritonéale de Shum et al. (1979) : des mort-nés, des pertes de 
fœtus et des malformations (pied bot, fente labiale ou palatine, queue bouclée, 
pigmentation anormale, etc.).  
 
Shubik et al. (1960) ont également montré des effets hématologiques létaux après une 
seule dose intra-péritonéale de BaP sur des souris. Robinson et al. (1975) ont documenté 
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que le décès des souris suite à une exposition par voie orale au BaP résulte d'une 
hémorragie, d’une anémie aplasique et/ou d’une pancytopénie. 
 
Tableau 2-5 : Dose minimale avec effet nocif observé (DMENO) autre que le cancer, 







Dose Effets Références 






du poids du foie, dépression 






2.2.3.2 Chez l’humain 
 
Les études d’exposition en milieu de travail à long terme sont la principale source 
d’information disponible sur la toxicité du BaP chez l’être humain. Il faut signaler que les 
études basées sur des données expérimentales collectées au travail peuvent difficilement 
estimer avec précision la dose d’exposition du BaP. De plus, le BaP est présent avec 
d’autres substances et d’autres matières particulaires. Ainsi, les effets toxicologiques 
observés pourraient être exacerbés par l’absorption de plusieurs types de particules. Dans 
une étude réalisée dans une usine de production de caoutchouc où plusieurs matières 
particulaires sont présentes, six cents soixante-sept travailleurs ont présenté une 
diminution des fonctions respiratoires (Gupta et al., 1993). Nonobstant, cette observation 
peut difficilement être associée à une seule substance en particulier.  
 
Quant à l’exposition cutanée, Cottini et Mazzone (1939) ont documenté les effets 
de l’application répétitive d’une solution à 1% de BaP. Dans leur étude de quatre mois, ils 
ont observé l’apparition des verrues bénignes. Bien que ces effets soient réversibles, ils 
ont présumé que ceux-ci étaient le résultat d’une prolifération néoplasique. Quant aux 
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effets immunologiques, une suppression immunitaire humorale a été documentée chez 
des travailleurs de fonderie de fer en Pologne (Szczeklik et al., 1994). 
 
Tableau 2-6 : Quelques doses maximales sans effet nocif observable (DMSENO) et doses 
minimales avec effet nocif observé (DMENO) autre que le cancer, issues d’études 





de BaP dans 
l’air 
Effets Références 




 Systémique : toux, vomissement 
du sang, irritation de la gorge et 
poitrine, fonctions pulmonaires 
réduites. 






 Génotoxique : adduits au ADN de 
placentas. 
Perera et al. 
(1988) 













2.3 La toxicocinétique du BaP 
 
Le BaP est facilement absorbé dans l’organisme animal et humain suivant 
différents voies d’exposition : l’inhalation, l’ingestion et le contact cutané. Les 
expérimentations animales montrent également que la vitesse d’absorption ainsi que la 
fraction absorbée du BaP dépendent du véhicule utilisé pour l’administration. Le BaP 
rejoint ensuite la circulation systémique où il est rapidement distribué dans les organes. 
Selon les données disponibles chez l’animal, la biotransformation du BaP se fait 
principalement dans le foie mais les sites d’absorption peuvent aussi contribuer à la 
métabolisation du BaP. Seulement dix pour cent de cette substance est directement 
éliminé par voie fécale et urinaire étant donné que la vitesse de biotransformation du BaP 






Le BaP est une substance lipophile (très peu soluble dans l’eau, EC, 2002). Ainsi, 
pour la voie respiratoire, Sun et al. (1982) ont exposé des rats à un aérosol du BaP pur et 
à un aérosol du BaP adsorbé sur des particules ultrafines (0,1 μm) d’oxyde de gallium. La 
fraction absorbée par les poumons après trente minutes étaient autour de 10% pour 
l’aérosol de BaP pur et de seulement 3% pour le BaP adsorbé à la surface de particules 
ultrafines. Ces mêmes chercheurs ont observé que l’entièreté du BaP inhalé rejoignait la 
circulation sanguine systémique, tandis que le BaP adsorbé sur des particules ultrafines 
était retenu par les poumons. Jusqu’au présent, il n’existe pas d’étude sur l’absorption du 
BaP par inhalation chez l’humain. 
 
L’absorption du BaP par voie orale est rapide et présente un comportement 
exponentiel (Rees et al., 1971). Dans une expérience sur des cochons cathétérisés, 
Laurent et al. (2001) ont mesuré la radioactivité du BaP marqué au 
14
C dans la veine 
porte dans l'heure qui suivait l'administration orale. La radioactivité a atteint sa valeur 
maximale après cinq heures. Rees et al. (1971) ont mesuré de grandes concentrations de 
BaP dans les ganglions lymphatiques thoraciques trois heures après l’exposition intra-
gastrique du BaP. Le tractus gastro-intestinal peut également contribuer à la 
biotransformation du BaP et les métabolites produits peuvent facilement traverser les 
parois intestinales pour atteindre la circulation sanguine. Dans une expérience sur des 
rats, Kawamura et al. (1988) ont démontré que la composition des aliments avec lesquels 
le BaP était administré avait un grand impact sur son absorption. Ainsi, lorsque le BaP 
était administré avec des aliments lipophiles, entre 42 et 50% du BaP était absorbé (en 
référence avec les résultats d’une injection intraveineuse). Pour d’autres types d’aliments, 
la proportion absorbée diminuait entre 20 et 30%. À notre connaissance, il n’y a pas eu 




L’absorption du BaP par voie cutanée est relativement rapide et la 
biotransformation in situ représenterait un rôle important lors du processus d’absorption 
selon certains auteurs (Brinkmann et al., 2013; Jacques et al., 2010; Kao et al., 1985; Ng 
et al., 1992; Storm et al., 1990). Dans une étude sur des souris, Sanders et al. (1984) ont 
observé l’absorption de 6% du BaP marqué au 14C dans l’heure qui a suivi l’application. 
Dans une expérience in vitro sur la pénétration du BaP, Kao et al. (1985) ont trouvé des 
différences dans l’absorption du BaP au niveau de la peau dorsale de plusieurs espèces 
animales. Après vingt-quatre heures, la peau de la souris a permis une pénétration de 
10%. L’absorption du BaP à travers la peau du ouistiti, du rat et du lapin était de l’ordre 
de 1 à 3% tandis que celle du cochon d'Inde a seulement été de 0,1%. Dans le même 
article, les auteurs ont évalué la pénétration du BaP à travers la peau humaine à 3%. Dans 
une autre étude sur l’absorption par voie cutanée in vitro, Moody et al. (2007) ont 
observé une absorption de 56% de BaP marqué au 
14
C en solution dans l'acétone par la 
peau humaine, tandis que seulement 15% a été absorbé lorsque la peau était exposée au 






Le BaP absorbé est rapidement distribué dans les tissus (voir tableau 2-7). Or, la 
quantité de BaP distribué dans chaque tissu dépend de la voie et du véhicule 
d’administration (EPA, 1990). Peu importe la voie d’administration, des niveaux 
détectables de BaP sont retrouvés dans tous les organes et tissus entre quelques minutes 
et l’heure suivant l’administration (voir, par exemple, Moir et al. (1998)). Comme le BaP 
est une substance liposoluble, il est largement distribué dans les tissus adipeux et les 
glandes mammaires (Agbato, 2006). Des quantités élevées de BaP ont été également 
trouvées dans le foie (Foth et al., 1988). La distribution importante du BaP dans le foie 
facilite la biotransformation par cet organe. Par ailleurs, il a été documenté que le BaP 
peut facilement traverser aussi la barrière placentaire chez le rat et la souris (Madhavan et 




Dans une étude par voie intra-trachéale, Weyand et Bevan (1986) ont trouvé que 
la plupart du BaP marqué au 
3
H se distribue rapidement aux poumons (60%) et dans le 
foie (13%) cinq minutes après l’administration et qu’environ 14% de la radioactivité 
étaient quantifiables dans la carcasse à ce temps. Après une heure, la radioactivité a été 
mesurée principalement dans la carcasse (27%), dans les  intestins (24%), dans le foie 
(16%) et dans les poumons (15%).  
 
Tableau 2-7 : Distribution du BaP en pourcentage de la dose administrée après 
administration intraveineuse de 40 µmol/kg de BaP sur des rats Sprague-Dawley. Adapté 
de Marie et al. (2010). 
Tissus 
 
Pourcentage de la dose administrée retrouvée sous forme de 
BaP 
 
Temps après l'injection intraveineuse (h) 
2 4 8 16
 
24 33 48 72 
Sang 0,4 0,1 0,1 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 
Reins 0,5 0,2 0,2 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 
Foie 2,3 1,9 1,8 0,5 0,2 0,2 0,1 0,0 
Poumons 17,0 10,2 17,6 16,9 8,0 11,2 7,4 5,2 
Tissus 
adipeux  
2,5 1,4 3,2 3,2 2,1 2,4 1,3 0,7 
Peau 7,6 2,7 1,7 0,8 0,1 0,0 0,0 0,0 
Fèces 0,0 0,0 0,0 0,1 0,4 0,4 0,4 0,4 
Total 30,3 16,5 24,6 21,6 10,8 14,2 9,1 6,3 
 
Pour la voie orale, Ramesh et al. (2001b) ont documenté que la cinétique de 
distribution du BaP était de premier ordre. Dans leur étude, ils ont observé une grande 
distribution du BaP dans le plasma sanguin six heures après l’administration du BaP. 
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Après vingt-quatre heures, 10% de la dose se trouvait dans le foie tandis que 45% avait 
déjà été excrété dans les urines et fèces.  
 
Tableau 2-8 : Distribution du BaP marqué au 
3
H en pourcentage de la dose administrée 
après administration de 4 pmol/kg de BaP par instillation intra-trachéale à travers une 
canule trachéale chez des rats Sprague-Dawley. Adapté de la publication de Weyand et 
Bevan (1986). 
Tissus 
Pourcentage de la dose administrée retrouvée sous forme de 
radioactivité 
 
Temps après l'application (min) 
5 10 15 30
 
60 90 120 360 
Sang 3,9 3,0 3,8 1,6 1,6 2,1 1,9 1,7 
Reins 1,1 1,9 1,9 1,4 2,2 2,4 2,0 2,0 
Foie 12,5 20,8 19,6 18,6 15,8 17,1 13,2 4,6 
Poumons 59,5 41,9 32,2 20,4 15,4 11,3 11,0 5,2 
Intestines  1,9 3,3 4,9 5,2 9,9 12,6 11,0 14,9 
Contenu 
intestinal 
0,5 0,8 2,9 3,3 14,3 17,1 16,8 44,7 
Carcasse 14,4 26,4 23,0 26,3 27,1 25,0 22,3 21,5 
 
La distribution par voie sous-cutanée a été jugée similaire à celle par 








Le BaP est principalement métabolisé par le foie, notablement par les 
cytochromes P450 1A1, 1A2 et 1B1 (Foth et al., 1988; Gelboin, 1980). Cependant, il 
peut être également biotransformé par d’autres tissus tels que la peau (Fox et al., 1975), 
les poumons (Mehta et al., 1979) et le tractus gastro-intestinal (Autrup et al., 1982; Harris 
et al., 1979). Le système d’oxydases à fonction mixte du cytochrome P-450 est fortement 
impliqué dans la transformation du BaP (Lee et al., 2003; Wood et al., 1976). Dans une 
première étape (phase I) impliquant des processus oxydatifs et hydrolytiques, le BaP est 
activé par les cytochromes CYP1A1 et CYP1B1 (Kim et al., 1998). Par la suite (phase 
II), ces dérivés réactifs sont conjugués aux acides glucuroniques, aux sulfates et au 
glutathion pour leur élimination (EPA, 1990).  
 
Tableau 2-9 : Métabolisme du BaP par des enzymes P450 humaines tel qu’adapté de Kim 
et al. (1998). 
 Pourcentage de métabolites formés (%) 
Métabolite CYP1A1 CYP1A2 CYP1B1 
9,10-diolBaP 12,8 <3,3 10,3 
7,8-diolBaP 15,5 <3,3 16,8 
BaP-1,6-quinone 11,4 16,7 13,3 
BaP-3,6-quinone 19,8 20 15,9 
BaP-6,12-quinone 8,1 25 16,8 
9-OHBaP 14,1 11,7 13,1 
3-OHBaP+7-OHBaP 18,2 20 16,8 
 
Comme le montre la figure 2-1, le BaP est rapidement converti en une multitude 
d'époxydes par l’incorporation d’un groupement hydroxyle à la molécule (Angerer et 
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Deutsche Forschungsgemeinschaft., 2006). Par la suite, les époxydes formés peuvent 
subir, à leur tour, une panoplie de réactions conduisant à une gamme très complexe et 
riche de sous-produits (Ariese et al., 1994). Parmi ces réactions, l'hydrolyse des époxydes 
par l'époxyde hydrolase conduisant à des dihydrodiols et les réarrangements spontanés de 
phénols constituent les voies les plus importantes dans la production des sous-produits du 
BaP (Jongeneelen et al., 1987). Ces deux voies finiront par conduire à des molécules 




Figure 2-1: Voies métaboliques du BaP et de ses métabolites représentatifs tel que 
proposé par la Commission Européenne (2002). 
 
En ce qui concerne la voie de formation des phénols, Shu et Bymun (1983) 
signalent une augmentation proportionnelle de l’excrétion des métabolites en fonction du 
degré d’hydroxylation. Au niveau de la voie de formation des phénols, on retrouve le 
métabolite 3-OHBaP. Dans une étude réalisée sur les cellules hépatiques, Yang et al. 
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(1975) ont constaté que le 3-OHBaP est un métabolite majeur chez les rats, comme les 
pourcentages relatifs des métabolites le montrent: 3-OHBaP, 36% ; 9,10-diolBaP, 15% à 
25%; BaP-quinones, 14% à 17% ; 7,8-diolBaP, 12% à 14%; 9-OHBaP, 3% à 13%; 4,5-
diolBaP, 8%. Les pourcentages relatifs de métabolites produits par les enzymes 
cytochromes P450 humaines sont présentés au tableau 2-9. 
 
Rey-Salgueiro et al. (2008) ont mesuré du 3-OHBaP non conjugué ou sous forme 
conjuguée aux glucuronides ou aux sulfates dans le tractus intestinal de différentes 
espèces (vache, cheval, lapin et porc). Ces animaux ont été nourris avec des aliments 
possiblement contaminés aux HAP. Finalement, Yang et ses collaborateurs ont mis en 
évidence une sulfatation et une glucuronidation du 3-OHBaP dans les tissus aortiques 





Au début des années quatre-vingt, Chipman et ses collaborateurs ont démontré 
que l’excrétion biliaire était la principale voie d’élimination du BaP, indépendamment de 
la voie d’administration. Dans leurs études sur des rats dont le conduit biliaire a été 
canulé, ils ont observé une excrétion biliaire de 60% et une excrétion urinaire de 3% du 
BaP marqué au 
14
C six heures après une administration intraveineuse (Chipman et al., 
1982; Chipman et al., 1981a; Chipman et al., 1981b; Chipman et al., 1981c). Étant donné 
son caractère lipophile et selon les expérimentations animales réalisées,  il a été démontré 
que le BaP est métabolisé avant d’être excrété (Likhachev et al., 1992). Le tractus gastro-
intestinal peut contenir des niveaux relativement élevés de métabolites résultant 
directement de la sécrétion biliaire à partir du foie (Wiersma et Roth, 1983). Chipman et 
ses collaborateurs ont également suggéré que l’élimination du BaP suite à l’exposition 
par voie orale serait plus rapide puisque l’effet du premier passage dans le foie aurait une 
contribution importante par rapport aux autres voies d’exposition. Auparavant, il avait 
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déjà été démontré que le taux d’élimination était limité par le taux de métabolisme et non 
pas par le taux d’excrétion biliaire (EPA, 1990; Schlede et al., 1970). Ainsi, l’élimination 
fécale du BaP suite à son ingestion serait plus rapide que lors d’une absorption par 
inhalation ou par contact cutané (EPA, 1990). 
 
 Bouchard et Viau (1997) ont analysé l’excrétion urinaire du BaP par voie orale, 
intraveineuse et cutanée chez le rat. Dans leur étude, ils ont observé une élimination 
urinaire des métabolites principaux du même ordre de grandeur pour les trois voies 
d’exposition et pour quatre doses différentes. Quant au BaP lui-même, la plupart des 
auteurs n’ont trouvé que des traces de cette substance. Ainsi, Cao et al. (2005) ont 
documenté que 0,00012% du BaP était excrété dans l’urine de rats dans les vingt-quatre 
heures après une exposition par voie intraveineuse. Lee et al. (2003) ont rapporté que 
0,0065% de la dose du BaP se retrouvait dans l’urine de rats au cours des quatre-vingt-
seize heures après une exposition par voie intrapéritonéale tandis que Marie et al. (2010) 
n’ont pas détecté de BaP non métabolisé. Finalement, Moir et al. (1998) ont documenté 
une excrétion urinaire de 6,2, 5,7 et 7,2% trente-six heures après une exposition par voie 
intraveineuse de 2, 6 et 15 mg/kg de BaP marqué au 
14
C chez le rat. 
 
2.4 Valeurs toxicologiques de référence et normes 
 
Lors de la dernière évaluation en 2011, le BaP a été classé à la huitième place de 
la liste prioritaire des substances dangereuses de l’Agence pour les substances toxiques 
et le registre de maladies des États-Unis (ATSDR, 2011), d’où l’importance d’établir des 
recommandations et des normes concernant l’exposition au BaP. Le tableau 2-10 résume 
l’ensemble des valeurs toxicologiques de référence pertinentes à l’exposition au BaP par 









Valeur Commentaires Référence 
 Inhalation   






Valeur obtenue sur la base d’effets non 
cancérogènes (diminution de la survie du fœtus). 
EPA (1990) 
Limite admissible 
pour 8 heures 
d'exposition 
moyenne pondérée  
0,2 mg/m
3
 Fraction soluble dans le benzène de goudron de 
houille de brai volatil. 
EPA (1990) 
Valeur limite de 
seuil pour 10 heures 
d'exposition 
moyenne pondérée  
0,1 mg/m
3
 Fraction soluble dans le cyclohexane de 
goudron de houille de brai volatil. 
EPA (1990) 
Limite admissible 
pour 8 heures 
d'exposition 
moyenne pondérée  
0,2 µg/m
3
 BaP. EPA (1990) 








Facteur basé sur des tumeurs au tractus 
respiratoire et gastro-intestinaux de hamsters.  
EPA (1990) 
 Ingestion   





Valeur obtenue sur la base d’effets non 
cancérogènes (principalement, reproductifs et 
immunologiques). 
EPA (1990) 
Critère de qualité de 
l'eau ambiante 
0 (28, 2,8 et 
0,28 ng/L) 









Niveau maximum de 
contaminant pour 
l'eau potable 
2 µg/L Les critères étant les difficultés reproductives et 
l’augmentation du risque de cancer.  
WHO (2000) 




  par 
µg/kg par 
jour 
Facteur basé sur des tumeurs aux cellules 
squameuses de l’estomac de souris et de rats.  
EPA (1990) 





Facteur basé sur des tumeurs dans le tractus 
gastro-intestinal de rats.  
WHO (2000) 
 Cutanée   




  par 
µg par jour 




2.5 Évaluation de l’exposition 
 
L’évaluation de l’exposition humaine aux produits toxiques est un processus 
essentiel en santé publique lorsqu’il s’agit d’identifier, de prévenir et de contrôler 
l’exposition des populations à des produits chimiques potentiellement dangereux. Il existe 
deux approches principales en évaluation de l’exposition humaine (Spengler et al., 2000). 
D’une part, la surveillance environnementale permet d’obtenir des résultats en référence à 
l’environnement auquel un groupe de la population est exposé. D’autre part, la 
surveillance biologique évalue directement les quantités de produit toxique présentes 
dans l’organisme exposé. Dans les deux cas, il est important de posséder une 
connaissance approfondie de la relation entre la concentration mesurée du xénobiotique  
et la réponse toxique observée.  
 
2.5.1 Les méthodes d’évaluation de l’exposition 
 
Dans le cadre du présent travail, nous nous sommes intéressés aux aspects 
concernant l’évaluation de l’exposition chez des travailleurs. Cette évaluation ne doit pas 
inclure seulement la quantification de la substance toxique, elle doit également considérer 
d’autres facteurs caractérisant l’exposition à un composé toxique tels que : le taux de 
production, l’intensité, la fréquence, la durée, la voie d’absorption, le taux d’absorption, 
etc. (Nielsen et al., 2008). Les milieux de travail sont des environnements dynamiques 
qui sont constamment en changement. Ainsi, les travailleurs sont souvent exposés à de 
nouvelles substances, de nouveaux procédés, des horaires de travail variables, et il y a des 
permutations d’employés. Par conséquent, les scénarios d’exposition varient 
constamment. Ceci rend très difficile la caractérisation exacte de l’exposition en fonction 




Actuellement, il existe deux types de méthodes principalement utilisées dans 
l’évaluation de l’exposition. Une approche de mesure à la source de l’exposition 
(surveillance environnementale) et une autre approche de mesures centrées directement 
sur l’individu concerné (surveillance biologique). Dans les sections suivantes, les deux 
techniques sont décrites brièvement.  
 
2.5.1.1 Surveillance environnementale 
 
Dans la première approche d’évaluation de l’exposition, il faut rassembler toute 
l’information sur les sources et leurs facteurs déterminants, spécifiques et caractéristiques 
du milieu d’exposition qui peuvent agir sur l’être l’humain. La mesure des concentrations 
de BaP dans l’air contribue à estimer l’importance de l’exposition. Ainsi, des mesures de 
cette concentration peuvent servir pour établir le risque, sachant que la dose minimale 
avec effet nocif observé chez des hamsters est de 9,5 mg/m
3
 (Thyssen et al., 1981). Cette 
technique permet aux toxicologues de focaliser leur attention sur les sources de produits 
toxiques et de chercher à réduire leur impact.  
 
2.5.1.2 Surveillance biologique 
 
Pour la surveillance biologique, la connaissance des facteurs déterminants est 
aussi importante que dans l’approche de surveillance environnementale sauf que l’accent 
est mis sur l’impact de différentes sources de substances toxiques pour chaque individu 
(OIT, 1986; Que Hee, 1993). Ainsi, des mesures de biomarqueurs sont nécessaires pour 
chaque travailleur. Ces mesures sont ensuite comparées aux niveaux de biomarqueurs 
permissibles. En fonction de la durée de l’exposition et du produit toxique, le niveau de 
biomarqueurs varie dans les différents échantillons biologiques accessibles (voir tableau 
2-11). En général, un biomarqueur est soit une mesure de la molécule toxique dans les 
matrices biologiques, soit un indicateur biochimique, génétique ou moléculaire qui sert à 
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dépister la toxicité d’une substance (Hayes, 2008). On parle ainsi respectivement de 
biomarqueur d’exposition et de biomarqueur d’effet précoce. En fonction de l’affinité des 
substances pour les organes et de la vitesse à laquelle la substance toxique est 
métabolisée et éliminée de l’organisme, elle peut se retrouver à divers sites peu de temps 
après son absorption et à d’autres sites après une plus longue période de temps. Toutefois, 
afin de déterminer la relation entre la dose d'exposition de la substance toxique étudiée et 
les effets analysés, une connaissance approfondie de la cinétique de la substance est 
nécessaire. Ainsi, la surveillance biologique est une technique fondamentalement 
nécessaire dans l’évaluation de l’exposition et la caractérisation du risque toxique 
(Nielsen et al., 2008). 
 
Tableau 2-11 : Matrices biologiques à priviligier selon le contaminant d’intérêt et le type 
d’exposition (adapté de Tardiff et Goldstein (1991)). 
Substance Exposition récente Exposition à long terme 
Aluminium Plasma Os 
Arsenic Urine  
Cadmium Sang Reins, foie et urine 
Chrome Urine et plasma Erythrocytes 
Cuivre Sérum et plasma  
Plomb Sang Dents et os 
Mercure Sang et urine Cheveux 
Nickel Urine et plasma  
Sélénium Urine  
Nicotine Sang et plasma  
Benzène Air exhalé Tissus adipeux 
 
 
De cette manière, l’attention est focalisée sur les travailleurs de façon individuelle. 
L’évaluation du risque est donc personnalisée et tient compte de l’exposition totale du 
travailleur. Ainsi, l’évaluation inclut l’exposition au travail, l’exposition par 
l’alimentation, les déplacements du travailleur, le mode de vie et toute autre activité 
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pouvant affecter l’exposition du travailleur en dehors de son milieu de travail. Dans le cas 
du BaP, un travailleur moyennement exposé au travail pourrait être plus à risque que ses 
collègues s’il est aussi exposé au BaP par la nourriture ou la cigarette (IARC, 1983). Par 
conséquent, cette méthode de surveillance biologique est un peu plus avantageuse par son 
approche personnalisée et globale. Cependant, cette technique porte également ses 
désavantages. Par exemple, des prélévements biologiques sont nécessaires ainsi que la 
participation active des travailleurs. Malgré cela, la détermination de l’exposition par 
mesure directe chez les travailleurs reste une méthode très fiable et celle-ci est la 
technique préférentiellement utilisée pour la surveillance biologique de l’exposition aux 
HAP (Lafontaine et al., 2004). Sachant que les HAP, et le BaP en particulier, sont des 
produits chimiques dont les concentrations observées ne doivent jamais dépasser le 
niveau d'exposition recommandé par les organismes réglementaires, il devient très 
important pour les groupes à risque d’être sous surveillance biologique régulière (Angerer 
et Deutsche Forschungsgemeinschaft., 2006; Knudsen et al., 2011a; Knudsen et al., 
2011b). 
 
2.5.2 La surveillance biologique de l’exposition au BaP 
 
Les méthodes de surveillance biologique des HAP emploient plusieurs types de 
biomarqueurs. Les plus couramment utilisés ont été la mesure des HAP et de leurs 
métabolites dans le sang et l'urine, la mesure du pouvoir mutagène dans l'urine et les 
fèces à travers la détermination des aberrations chromatiques, des échanges de 
chromatides sœurs dans les lymphocytes du sang, et des adduits à l'ADN dans plusieurs 
tissus (WHO, 2000). Plus particulièrement, le 1-hydroxypyrène (1-OHP, un métabolite 
du pyrène) a été utilisé comme biomarqueur de préférence pour la surveillance biologique 
de l’exposition aux HAP (ATSDR, 1995a). Ainsi, grâce à la détection du 1-OHP chez 
dix-neuf travailleurs d’une usine de production de pierre réfractaire, Gundel et al. (2000) 
ont observé une exposition élevée à divers HAP (probablement due à une absorption 
cutanée). Ces chercheurs ont pu détecter également le 3-OHBaP et ils ont souligné qu’il 
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devrait davantage être étudié, car ce métabolite est corrélé au potentiel cancérogène des 
HAP. Ils ont proposé l’utilisation du 3-OHBaP comme biomarqueur de l'exposition aux 
HAP cancérogènes afin de prévenir les risques cancérogènes résultant de l’exposition au 
BaP.  
 
Plus récemment, Campo et al. (2010) ont évalué l'exposition aux HAP de 
cinquante-cinq travailleurs de fours à coke en déterminant les profils urinaires du 1-OHP 
et du 3-OHBaP (parmi d’autres HAP hydroxylées et non-métabolisés). Ils ont trouvé que 
les mesures de ces deux métabolites dans les urines étaient des biomarqueurs utiles pour 
estimer l'exposition aux HAP. Auparavant, une corrélation positive entre le 3-OHBaP et 
1-OHP dans l'urine avait déjà été observée par Jongeneelen et al. (1986) dans une étude 
sur cinq patients subissant des traitements dermatologiques à base de goudron de houille. 
Il y a quelques années, Forster et al. (2008) ont évalué l'exposition aux HAP de deux cent 
cinquante-cinq travailleurs de différents secteurs d'activité. Le BaP a été détecté dans tous 
les lieux de travail et le 3-OHBaP a été retrouvé dans les urines analysées. En outre, des 
corrélations positives entre le 3-OHBaP et le 1-OHP dans l’urine ont été observées chez 
les travailleurs de cokeries et de production d'électrodes en graphite confirmant la 
fiabilité de 3-OHBaP comme biomarqueur au même titre que le 1-OHP.  
 
Enfin, Lafontaine et al. (2004) avaient proposé une valeur de référence 
préliminaire de 0,4 nmol/mol de créatinine de 3-OHBaP dans un prélèvement urinaire 
obtenu 24 heures après le début de l’exposition. Cette valeur correspond à la valeur guide 
de BaP dans l’air de 150 ng/m3 proposée par la Caisse nationale de l’assurance maladie 






2.6 Modélisation toxicocinétique 
 
Récemment, des efforts considérables ont été déployés, dans les études 
d'évaluation des risques, afin de mettre en place des outils fiables permettant de 
reconstituer les doses d'exposition d’individus à partir de mesures de biomarqueurs 
d'exposition retrouvés dans des échantillons biologiques accessibles tels que l'urine, la 
salive, le sang, etc. (McNally et al., 2012 ; Bouchard et al., 2001, 2006 ; Carrier et al., 
2001). Dans de nombreuses études, il a été établi qu'une évaluation de l'exposition 
professionnelle à des substances chimiques peut être effectuée par la mesure de 
biomarqueurs d'exposition à différents moments dans le temps (Berthet et al., 2012; 
Bouchard et al., 2010; Gosselin et al., 2006; Gosselin et al., 2005; Heredia-Ortiz et al., 
2011; Heredia-Ortiz et Bouchard, 2012; McNally et al., 2012; McNally et al., 2011). 
Pour y parvenir, un modèle mathématique peut être construit afin de déterminer la 
relation entre les concentrations d'exposition d’un produit toxique et ses biomarqueurs en 
fonction du temps. Ce type de modèle permet de décrire les déterminants essentiels de la 
cinétique et peut alors être utilisé pour reconstruire les doses absorbées à partir des profils 
temporels de biomarqueurs chez les individus exposés. 
 
 Au début des années 1930, des modèles à compartiments séquentiels ont été 
développés pour simuler des données expérimentales en pharmacologie. C’est seulement 
dans les années 1960 que ce type de modèles a été reconnu utile en raison des nouvelles 
connaissances sur la relation entre la dose et l’effet observé et l’importance des concepts 
cinétiques tels que la clairance et les phénomènes dépendants du débit cardiaque. Depuis 
les années 1990, l'application des modèles cinétiques a connu une expansion importante 
dans l'évaluation des risques toxicologiques (Wagner, 1981 ; Krishnan et Andersen, 
2010; Rescigno, 2010; Gerlowski et Jain, 1983; Lipscomb et Ohanian, 2007; OIT, 1986). 
 
Le défi principal de la modélisation toxicocinétique est de réussir à créer une 
représentation fidèle de la physiologie et du devenir du composé d'intérêt et de ses 
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principaux métabolites dans le sang, les tissus clés et les excrétas. Généralement, en 
toxicologie, le terme cinétique décrit le cheminement d'un composé toxique dans 
l’organisme, incluant l’absorption, la distribution, le métabolisme et l'excrétion (ADME), 
Dans certains cas, nous pouvons être intéressés par les caractéristiques spécifiques de la 
distribution aux organes et par la métabolisation du produit (ADME) dans l’organisme 
(Peters, 2011). Dans d’autres cas, nous pouvons être plutôt intéressés par l’absorption et 
l’élimination globale (ADME) de la substance toxique et de ses dérivés dans l’ensemble 
de l’organisme (Atkins, 1969; Berg, 2011; Rubinow, 2002). 
 
Dans le premier cas, la connaissance détaillée de la toxicocinétique du 
xénobiotique et de ses métabolites est indispensable pour estimer les concentrations aux 
organes cibles donc les effets biologiques en découlant (soit la toxicodynamique). La 
modélisation focalise alors sur la distribution et la métabolisation (ADME) de la 
substance toxique. Dans le deuxième cas, la connaissance des vitesses d’absorption et 
d’élimination globale de la substance et de ses métabolites de l’organisme est nécessaire 
afin de relier les excrétions observées à des profils d’exposition (ADME). Par vitesse 
d’élimination, on réfère à l’élimination globale d’un produit de l’organisme sans se 
soucier des détails du devenir dans l’organisme.  
 
2.6.1 Modèles à compartiments 
 
Bien que la modélisation mathématique dans les sciences de la santé ait une 
longue histoire (voir, par exemple, les travaux épidémiologiques sur la pratique de la 
vaccination contre la variole de Daniel Bernoulli autour de 1760, Brauer (2008)), le 
concept moderne de modélisation compartimentale sur lequel repose la modélisation 
actuelle a été introduit par les travaux de Rutherford et Soddy au début du 20
e
 siècle 
(Rutherford, 1962). Dans leur étude, ils ont décrit la désintégration radioactive du 
thorium par une série de compartiments où le taux de désintégration était proportionnel 
au nombre d’atomes présents. Plus tard, en 1924, Widmark et Tandberg ont publié leurs 
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travaux sur un modèle à un compartiment par administration intraveineuse, pour décrire 
l’élimination sanguine de plusieurs narcotiques (tel que cités dans Wagner (1981)). En 
1935, le même comportement exponentiel a été observé par Behnke et ses collaborateurs 
lors de la modélisation à deux compartiments en parallèle pour décrire l’élimination de 
l’azote par des chiens et des êtres humains (tel que cité par Rescigno (2010)).  
 
Au départ, le but primaire de la modélisation était de reproduire les observations 
expérimentales ; la modélisation était alors limitée par les connaissances disponibles sur 
la toxicocinétique et les expériences réalisables en laboratoire. À défaut de connaître la 
cinétique détaillée (absorption, distribution, métabolisme et excrétion), les premiers types 
de modèles furent donc construits pour représenter la cinétique globale, c’est-à-dire que 
l’organisme était modélisé en fonction des caractéristiques d'entrée et de sortie de la 
molécule d’intérêt (ADME) sans connaissance de son cheminenement détaillé dans 
l’organisme (modèle de boîte noire, voir par exemple Leonov (2001)). Par la suite, 
lorsque la connaissance des processus biologiques et physiologiques s’est approfondie, 
les modèles ont eu tendance à se complexifier pour simuler tous les éléments essentiels 
de distribution et de métabolisation (ADME). Ces modèles physiologiques seront 
présentés dans la section 2.6.2 mais, avant, les principales caractéristiques des modèles à 
compartiments simples seront décrits.  
 
2.6.1.1 Représentation des compartiments 
 
Typiquement, dans les modèles toxicocinétiques à compartiments, les 
compartiments peuvent représenter des organes individuels, des ensembles d’organes ou 
des fonctions (Aiache, 1985; Atkins, 1969; Jacquez, 1985). Le cas le plus simple consiste 
à modéliser l’ensemble de l’organisme par un compartiment unique tel que montré à la 
figure 2-2. Dans cette figure, la ligne pointillée représente l’entrée de la substance 
toxique. Le profil temporel D(t) représente la dose administrée en fonction du temps. Les 
lignes en trait continu représentent la sortie de la substance de l’organisme avec un taux 
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d’élimination k. Le cercle noir représente la quantité du xénobiotique B(t) dans 
l’organisme (seul compartiment, communément représenté par un rectangle). Les cercles 
blancs marqués d'un x représentent les sites de sortie de la substance toxique 
(typiquement non représentés, on devrait cependant les considérer aussi comme des 
compartiments). Dans ce cas particulier, nous avons différencié les quantités de la 
substance éliminée par voie urinaire U(t) et par d’autres voies d’élimination O(t). En 
pratique, il est plus facile de collecter la substance éliminée par une voie particulière 
(urine, fèces, cheveux, sueur, salive) plutôt que de collecter la totalité du xénobiotique 
sortant du corps. Dans la figure, α indique la fraction que le taux urinaire représente par 
rapport au taux total d’élimination k. Finalement, les flèches indiquent le sens de 
circulation des molécules de la substance toxique. 
 
 
Figure 2-2: Modèle à compartiment unique. 
 
Les unités utilisées pour simuler la quantité de xénobiotique dans les 
compartiments peuvent varier en fonction des mesures expérimentales disponibles. Ainsi, 





+ 𝑘) 𝐵(𝑡) = 𝐷(𝑡),       (2-1) 
𝜕
𝜕𝑡




Dans les équations précédentes, si B(t) est en unités de moles et le temps est 
mesuré en heures (h), alors k est exprimé en h
-1
, D(t) en mol h
-1, U(t) en mol et α est sans 
dimension. Si l’on considère l’exposition à une dose unique D0 (mol) sur une période de 
temps infinitésimale, la solution aux équations 2-1 et 2-2 est simplement une élimination 
exponentielle (Garrett, 1994) caractérisée par la une demi-vie t½ (Balant et Gexfabry, 





−𝑘𝑡,        (2-3) 
𝑈(𝑡) = 𝛼𝐷0(1 − 𝑒
−𝑘𝑡),       (2-4) 
 
Avec les deux solutions précédentes (2-3 et 2-4), nous avons toute l’information 
nécessaire sur la quantité de la substance toxique dans l’organisme en tout temps, et la 
quantité excrétée par voie urinaire en tout temps (White, 1988).  
 
En général, les compartiments représentent la quantité du composé toxique au 
niveau de différents sites à l’aide des fonctions analytiques. Ces deux fonctions obtenues 
sont caractérisées par deux paramètres inconnus et propres au xénobiotique en question : 
k et α. Des données expérimentales sont nécessaires à la détermination de ces paramètres.  
 
2.6.1.2 Taux de transfert 
 
Si le nombre de compartiments et le nombre de liens entre eux augmentent, les 
modèles à compartiment se complexifient. Normalement, le taux de transfert entre 
compartiments peut être associé à une ou plusieurs fonctions physiologiques distinctes 
(Rowland et Tozer, 2011; Tozer et Rowland, 2006). Usuellement, le taux de transfert 
représente l’ensemble des processus pouvant permettre à une substance de passer d’un 
compartiment à un autre. Ainsi, dans le cas présenté à la figure 2-2, le taux d’élimination 
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urinaire αk devrait être proportionnel à l’élimination physiologique de l'urine, mais il ne 
représente pas uniquement cela. Le taux αk pourrait inclure la métabolisation, la liaison 
avec des protéines, l’irrigation sanguine des reins, le taux de filtration glomérulaire du 




Un bon exemple de l’utilisation des taux de transfert est la modélisation des voies 
d’entrée. Dans la figure 2-3, nous avons modifié le modèle à un seul compartiment en 
ajoutant un compartiment pour simuler l’absorption par voie orale (Rubinow, 2002). 
Dans cet exemple à deux compartiments, nous avons également laissé de côté 
l’organisme au complet, car nous voulons nous concentrer sur les quantités de 
xénobiotique observées dans le sang après son administration orale. Dans la figure 2-3, 
nous observons le nouveau compartiment qui représente tout le tractus gastro-intestinal 
au complet (de la bouche aux intestins). Ainsi, lors de l’absorption orale, le compartiment 
représentant le tractus GI(t) peut transférer le xénobiotique au compartiment du sang B(t) 
avec un taux d’absorption α’k’ ou bien l’éliminer via les fèces F(t). Le paramètre α’ est 
défini comme étant la proportion de k’, ce dernier étant défini comme le taux de transfert 
de la lumière du tractus gastro intestinal vers la circulation sanguine.  
 
 




Le taux d’absorption α’k’ représente l’ensemble des processus de transport d’une 
substance toxique lors de son absorption orale. En d’autres termes, la valeur de α’k’ 
symbolise en même temps : la durée de transit par le tractus gastro-intestinal, l’absorption 
passive et active par l'œsophage, l'estomac, le duodénum, l’intestin grêle, le gros intestin 
et l’éventuelle biotransformation dans le tractus. Ainsi, la seule information que ce 
paramètre nous permet de connaître est la vitesse d’absorption de la substance toxique 
sans nous indiquer le processus ou le site exact d’absorption.  
 
La même observation s’applique aux autres voies d’absorption lors de la 
modélisation toxicocinétique à compartiments. Par exemple, lors d’exposition cutanée, si 
nous considérons un seul compartiment pour simuler l’absorption cutanée, le taux 
d’absorption inclurait la biotransformation dans la peau, le transfert actif ou passif, le 
temps de passage par l’épiderme, le derme et l'hypoderme. Si nous recherchons à 
connaitre les quantités du xénobiotique dans chaque partie de la peau ainsi que leur taux 
de transfert correspondant, nous devons inclure un nouveau compartiment par section 
dermique. Dans le cas présenté à la figure 2-3, les équations cinétiques du modèle à deux 









+ 𝑘) 𝐵(𝑡) = 𝛼′𝑘′𝐺𝐼(𝑡),       (2-6) 
𝜕
𝜕𝑡
𝑈(𝑡) = 𝛼𝑘𝐵(𝑡).        (2-7) 
 
Tel que dans le cas précédent, le nombre de paramètres à déterminer augmente 
proportionnellement au nombre de compartiments représentés, d’où le souci de n’inclure 
que des compartiments nécessaires à la modélisation. Les solutions de ces équations 
différentielles sont presque aussi simples que les fonctions 2-3 et 2-4 (voir, par exemple, 






Dans certains cas où la dose d’exposition n’est pas élevée par rapport à la 
constante de Michaelis-Menten, la métabolisation d’un agent toxique peut être également 
représentée par un taux de transfert linéaire, tel que décrit dans les sections précédentes. 
Cependant, il est connu que la biotransformation de la plupart des substances est conduite 
par l’action d’enzymes (Casarett et al., 1996; Klaassen, 2013). Ce processus est connu 
par sa non-linéarité et suit typiquement un comportement décrit par l’équation de 
Michaelis-Menten (Goulding, 1986; Hayes, 2008). 
 
 
Figure 2-4: Modèle à trois compartiments. 
 
Si nous voulons inclure explicitement une biotransformation non-linéaire, nous 
devons ajouter un nouveau compartiment dans le modèle à deux compartiments de la 
figure 2-3. Ainsi, la figure 2-4 montre le nouveau compartiment qui représente la quantité 
du métabolite de la substance toxique dans le sang B’’(t). La ligne à trait ondulé 
représente la biotransformation de la substance toxique en son métabolite. Maintenant, 
nous avons deux manières d’éliminer la substance toxique par voie urinaire : élimination 
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directe de la molécule mère U(t) ou élimination de son métabolite U’’(t). Avec la 
configuration présentée à la figure 2-4, les équations différentielles du modèle sont les 
















+ 𝑘′′) 𝐵′′(𝑡) =
𝑉𝑚𝑎𝑥
𝐾𝑚+𝐵(𝑡)
𝐵(𝑡),      (2-10) 
𝜕
𝜕𝑡
𝑈(𝑡) = 𝛼𝑘𝐵(𝑡).        (2-11) 
𝜕
𝜕𝑡
𝑈′′(𝑡) = 𝛼′′𝑘′′𝐵′′(𝑡).       (2-12) 
 
Dans les équations précédentes, tous les paramètres ont la même définition que 
dans le cas à deux compartiments incluant les paramètres doublement accentués qui 
correspondent au métabolite de l’agent toxique. Les paramètres associés à la 
métabolisation sont la vitesse maximale atteinte Vmax par la métabolisation (en moles par 
heures, par exemple) et la constante de Michaelis-Menten Km (en moles) qui représente le 
point auquel le taux est égal à la moitié de Vmax.   
 
Dans le cas des processus non linéaires de métabolisation, il est très difficile de 
résoudre les équations différentielles du modèle de manière analytique. Ainsi, un modèle 
aussi simple que celui décrit par la figure 2-4 doit être résolu par des méthodes 
numériques et les solutions aux équations différentielles ne peuvent plus nous révéler les 
relations entre les paramètres de manière explicite comme dans le cas linéaire du modèle 
à deux compartiments, à moins que l’on réussisse à linéariser le terme non-linéaire des 
équations 2-9 et 2-10 (Arfken et al., 2012). Cette linéarisation est possible, par exemple, 

























Dans la modélisation toxicocinétique à compartiments, la modélisation du taux de 
transfert qui représente l’élimination est la partie la plus importante du modèle 
puisqu’elle est déterminée par les mesures expérimentales accessibles. Ainsi, dans le 
modèle, il est nécessaire de définir clairement les paramètres représentés par le taux 
d’élimination utilisés lors de la modélisation et de les comparer à ceux définis par les 
mesures expérimentales déjà observées (Wells, 2012).  
 
Par exemple, dans le modèle à un compartiment, le taux d’élimination urinaire αk 
a été défini en supposant que les collectes urinaires complètes du xénobiotique sont 
disponibles pour les comparer aux prédictions du modèle (figure 2-2). Cependant, si 
seulement les données provenant des fèces sont disponibles expérimentalement, αk 
devrait plutôt représenter le taux d’excrétion fécale du xénobiotique. Encore une fois, le 
même paramètre αk du modèle peut représenter des phénomènes complètement différents 
en fonction de l’interprétation que l’on fait de celui-ci. Ainsi, dans le cas de l’excrétion 
fécale, ce paramètre représenterait le temps de transit dans les intestins jusqu’à la sortie 
des fèces. Finalement, une fois que la substance toxique est collectée par la voie 
d’excrétion pertinente, rappelons que la dégradation de la substance et de ses métabolites 
peut affecter la concordance entre le taux d’élimination observé expérimentalement et 





2.6.1.3 Autres paramètres 
 
Dans la modélisation toxicologique à compartiments, outre les taux de transfert et 
les compartiments,  il y a d’autres paramètres dont il faut tenir compte lors de la 
modélisation (Godfrey, 1983). La dégradation de la substance toxique « en dehors de 
l’organisme », lors de son analyse chimique, pourrait être modélisée tout simplement par 
une constante représentant la « perte de la substance ». Au niveau de l’absorption de la 
substance, il peut y avoir également des « pertes » du xénobiotique qui peuvent être 
modélisées par des fractions d’absorption correspondantes. Dans le cas de l’exposition 
cutanée, seulement une portion de la substance toxique peut être en contact direct avec la 
peau et être donc disponible à être absorbée. Ainsi, la dose administrée ne correspond pas 
avec la dose « réellement » disponible. Alors, ce type de phénomène peut être 
modélisé par des fractions d’absorption (Bouchard et al., 2005). D’autres paramètres à 
considérer, lors de la modélisation à compartiments, comprennent des constantes qui 
représentent des fractions d’absorption (par exemple, lors de l’inhalation, seulement une 
partie de l’air entrant est en contact avec les sites d’absorption pulmonaire), des ratios 
entre métabolites (dans le cas de la modélisation de plusieurs métabolites à la fois), des 
mélanges de substances, etc. Dans les cas présentés précédemment, les facteurs α tenaient 
compte de la proportion que le taux urinaire représentait par rapport au taux total 
d’élimination, incluant les autres sites d’excrétion.  
 
2.6.2 Modèles pharmacocinétiques à base physiologique  
 
En 1937, le père de la pharmacocinétique, Torsten Teorell, introduit plusieurs 
idées qui rendaient des modèles à compartiments anciens plus physiologiques (Rescigno, 
2010). Par exemple, il a représenté certaines substances dans des organes spécifiques par 
des compartiments séparés ; il a avancé l’idée de la transformation chimique du produit 
d’intérêt en d’autres molécules à une localisation donnée; il a considéré l’absorption 
sanguine d’une substance lors d’une administration sous-cutanée; il a modélisé un 
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échange entre les tissues et le sang et une élimination sanguine des substances vers 
l’urine (Paalzow et Teorell, 1995). Malheureusement, les outils informatiques nécessaires 
pour résoudre les équations différentielles que Teorell avait établies n’existaient pas 
encore (Wagner, 1981). Ce fut seulement vers les années soixante-dix que les chimistes 
commencèrent à utiliser ces modèles pour prédire la distribution de plusieurs 
médicaments dans l’organisme (Andersen, 1995). L’utilisation de modèles 
physiologiques en évaluation des risques toxicologiques commence dans les années 
quatre-vingt avec la modélisation du chlorure de méthylène (Andersen et al., 1987).  
 
2.6.2.1 Représentation d’organes et de fluides corporels 
 
Les modèles PCBP sont essentiellement des modèles à compartiments comme 
ceux décrits précédemment. Cependant, la structure des modèles PCBP est composée en 
fonction de la physiologie du sujet à modéliser. Ainsi, tout taux de transfert, tout 
compartiment et tout autre paramètre utilisé doit avoir une interprétation physiologique 
réelle (Aiache, 1985; Balant et Gexfabry, 1990). Tel que présenté à la figure 2-5, le plus 
simple modèle PCBP que l’on puisse construire, pour tenir compte de toutes les voies 
d’administration possibles, doit comporter au moins sept compartiments bien définis par 





Figure 2-5: Modèle PCBP simple. 
 
Typiquement, les compartiments des modèles PCBP représentent la concentration 
du xénobiotique dans les tissus et les fluides qui les définissent. Ainsi, dans le cas 
présenté à la figure 2-5, le compartiment POU représente la concentration de l’agent 
toxique aux poumons en fonction du temps CPOU(t), CTRP(t) celle de tous les tissus 
richement perfusés (reins, intestins et cerveau, sans inclure le foie et les poumons), 
CTPP(t) celle des tissus pauvrement perfusés (les tissus adipeux, les muscles, le cœur, la 
rate, les os, sans inclure la peau), CPE(t) celle de la peau et CF(t) celle du foie. 
Généralement, les tissus ayant le même comportement cinétique et dynamique peuvent 
être combinés, comme dans le cas de tissus rapidement perfusés et ceux lentement 
perfusés. Dans le cas où la distribution du xénobiotique n’est pas restreinte par la 
diffusion (Albanese et al., 2002; Gerlowski et Jain, 1983), les équations différentielles 





𝐶𝑃𝑂𝑈(𝑡) = 𝑄𝐶 [𝐶𝑉(𝑡) −
𝐶𝑃𝑂𝑈(𝑡)
𝑃𝑃𝑂𝑈
] + 𝑄𝑃 [𝐶𝐼𝑁(𝑡) −
𝐶𝑃𝑂𝑈(𝑡)
𝑃𝑃




𝐶𝑇𝑅𝑃(𝑡) = 𝑄𝑇𝑅𝑃 [𝐶𝐴(𝑡) −
𝐶𝑇𝑅𝑃(𝑡)
𝑃𝑇𝑅𝑃






𝐶𝑇𝑃𝑃(𝑡) = 𝑄𝑇𝑃𝑃 [𝐶𝐴(𝑡) −
𝐶𝑇𝑃𝑃(𝑡)
𝑃𝑇𝑃𝑃




𝐶𝑃𝐸(𝑡) = 𝑄𝑃𝐸 [𝐶𝐴(𝑡) −
𝐶𝑃𝐸(𝑡)
𝑃𝑃𝐸
] + 𝑆 𝐾𝑃 [𝐶𝐶𝑈(𝑡) −
𝐶𝑃𝐸(𝑡)
𝑃𝑆




𝐶𝐹(𝑡) = 𝑄𝐹 [𝐶𝐴(𝑡) −
𝐶𝐹(𝑡)
𝑃𝐹
] − 𝐾𝐵𝐶𝐹(𝑡) −
𝑉𝑚𝑎𝑥
𝐾𝑚+𝐶𝐹(𝑡)
























𝑄𝐶𝐶𝑉(𝑡) + 𝐶𝐼𝑉(𝑡).         (2-20) 
 
Dans les équations précédentes, les indices des variables indiquent le 
compartiment correspondant tel que décrit à la figure 2-5. Ainsi, VPOU est le volume des 
poumons, QF est le flux sanguin qui irrigue le foie, PPE est le coefficient de partition 
associé à la peau. Les autres paramètres correspondent aux voies d’entrée et aux voies 
d’élimination seront décrits dans les sections suivantes. Le coefficient de partition 
représente le ratio entre la concentration du xénobiotique dans l’organe et la 
concentration du xénobiotique dans le sang veineux du tissu. Dans le cas où un ou 
plusieurs organes limitent la distribution de la substance toxique par la diffusion passive 
ou active à travers la matrice cellulaire, les équations différentielles doivent être 
modifiées pour accommoder ce phénomène (Espie et al., 2009). Tel qu’illustré à la figure 
2-6, il est nécessaire de diviser le compartiment en question en un compartiment 
d’échange avec le sang (E) et un compartiment décrivant la matrice cellulaire et limité 
par la diffusion (LD). Maintenant, en plus du coefficient de partition associé au 
compartiment limité par la diffusion P, il est nécessaire d’inclure le taux de transfert 





Figure 2-6: Compartiment limité par la diffusion. 
 
Les équations différentielles qui représentent les compartiments limités par la 





𝐶𝐸(𝑡) = 𝑄𝐸[𝐶𝐴(𝑡) − 𝐶𝐸(𝑡)] − 𝐾𝑃𝐴 [𝐶𝐸(𝑡) −
𝐶𝐿𝐷(𝑡)
𝑃




𝐶𝐿𝐷(𝑡) = 𝐾𝑃𝐴 [𝐶𝐸(𝑡) −
𝐶𝐿𝐷(𝑡)
𝑃
],      (2-22) 
 
Finalement, il faut mentionner que le choix des tissus modélisés dépend des 
organes cibles attribués à chaque substance toxique ou des processus cinétiques d’intérêt. 
À tout moment, il est possible de grouper ou de diviser les compartiments du modèle 
PCBP pour mieux simuler la cinétique d’une région particulière à l’organisme (Reddy, 




Dans la modélisation PCBP, chaque voie d’exposition est modélisée de façon 
différente (Hayes, 2008; Meibohm et Derendorf, 1997; Reddy, 2005). L’exposition par 
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voie cutanée nécessite forcément un échange entre le produit qui peut être absorbé et 
celui qui reste en surface (voir équation 2-17). Tel que montré à la figure 2-7, un transfert 
du xénobiotique de la surface de la peau au sang peut être modélisé grâce au coefficient 
de partition PPE et entre la peau et le véhicule de la substance toxique grâce au coefficient 
de partition PS. La perméabilité de la peau détermine la vitesse de pénétration du 
composé toxique dans la peau (KP, normalement en cm/h) tandis que S détermine la 




Ainsi, si l’on élargit la surface de la peau exposée ou sa perméabilité, on 
augmente proportionnellement l’absorption cutanée. De même, si l’on diminue le 
coefficient de partition avec le sang, l’absorption du xénobiotique se verra favorisée. Au 
contraire, si l’on diminue le coefficient de partition avec le véhicule du xénobiotique, 
l’absorption se verra réduite.  
 
 
Figure 2-7: Absorption cutanée. 
 
De la même façon, l’exposition par inhalation requiert un échange puisque la 
substance toxique peut-être absorbée et expulsée par les poumons (voir figure 2-8 et 
équation 2-14). Ainsi, le paramètre qui régule la respiration est le taux de ventilation 
pulmonaire (QP en unités de L/h). De ce qui est disponible du composant toxique dans les 
poumons, une partie peut être transférée au sang avec un taux régit par le coefficient de 
 49 
 
partition avec le sang PPOU. Une autre partie du xénobiotique peut être expulsée avec un 
taux régulé par le coefficient de partition PP (Peters, 2011). 
 
 
Figure 2-8: Absorption par inhalation. 
 
Lors de l’exposition par ingestion, si le composé toxique est absorbé au complet 
par le tractus gastro-intestinal, la simulation de cette voie peut être représentée par un 
taux de transfert constant KO, tel que décrit à l’équation 2-18. Sinon, si l’absorption est 
partielle, il est préférable d’inclure le compartiment du tractus gastro-intestinal pour 
permettre l’élimination du xénobiotique par les fèces et l’absorption directe par la veine 
porte (voir figure 2-9).  
 




D’autres voies d’entrée adéquates pour décrire la cinétique de plusieurs 
substances peuvent être simulées par les modèles PCBP. Cependant, les trois voies que 
nous venons de décrire sont les voies les plus pertinentes pour la modélisation 




En général, la distribution de substances toxiques à tous les organes se fait via le 
flux sanguin. Il existe certains cas où le système lymphatique peut participer à la 
distribution de substances (tel est le cas de certaines molécules, comme le diazépam, de 
petit poids moléculaire (Lamka et al., 1991)). Le système de distribution par le sang est 
cyclique puisqu’il permet le transit de molécules à répétition dans chaque organe 
(jusqu’au moment où il y a interaction). Essentiellement, chaque organe reçoit le sang 
artériel en provenance des poumons pour ensuite le retourner aux poumons par le sang 
veineux directement ou en passant d’abord par d’autres tissus avant. Ainsi, la circulation 
sanguine suit un sens bien défini. En fonction de la voie d’exposition, les substances 
toxiques peuvent rencontrer des organes différents lors de leur premier passage dans la 
circulation (Timbrell, 2002). Pour certains composants, ce phénomène de premier 
passage peut entraîner des concentrations importantes de xénobiotique dans les premiers 
organes rencontrés et correspondant à la voie d’exposition employée (par exemple, de 
fortes concentrations du BaP peuvent s’observer dans les poumons suite à une exposition 
intraveineuse (Moir et al., 1998; Marie et al., 2010)). Tout cela est implicitement inclus 
dans la modélisation PCBP puisque les équations utilisées représentent cet ordre 
physiologique dans l’acheminement de la substance toxique à travers la circulation 






La modélisation PCBP permet non seulement de modéliser la métabolisation au 
foie (principal site de détoxification de l’organisme), mais aussi aux autres sites 
présentant une activité enzymatique importante pour l’agent toxique (Klaassen, 2001). 
Tel est le cas du poumon, de la peau et du tractus gastro-intestinal (Lipscomb et Ohanian, 
2007; Peters, 2011). La majorité des modèles PCBP représente le processus de 
métabolisation dans le compartiment hépatique par le mécanisme de saturation de 
Michaelis-Menten (Lipscomb et Ohanian, 2007; Reddy, 2005). Cette forme de 
modélisation est intrinsèquement non-linéaire. Cependant, en fonction des doses 
d’exposition que le modèle souhaite simuler, tel que décrit à la section 2.5.1.2.2, ce 
mécanisme peut également être modélisé par des taux de biotransformation de premier 
ordre (Notari, 1987).  
 
La modélisation PCBP permet de simuler la production de plusieurs métabolites 
et de tracer leur devenir dans l’organisme. Par exemple, dans le cas du BaP, on pourrait 
simuler la cinétique de plusieurs métabolites (i=1..n) à la fois, en supposant qu’il n’existe 
pas de compétition entre les divers métabolites, via la définition d’une constante de 
Michaelis-Menten 𝐾𝑚
(𝑖)
 et d’une vitesse maximale de production 𝑉𝑚𝑎𝑥
(𝑖)





𝐶𝐹(𝑡) = 𝑄𝐹 [𝐶𝐴(𝑡) −
𝐶𝐹(𝑡)
𝑃𝐹








𝑖=1 + 𝐾𝑂𝐶𝑂(𝑡), (2-23) 
 
Lors d’une exposition réelle, les substances toxiques sont généralement absorbées 
en mélanges ou bien elles sont absorbées dans l’organisme contenant déjà d’autres 
substances pouvant interférer entre elles. Les modèles PCBP nous permettent de 
clairement identifier chaque substance ainsi que leurs métabolites séparément. Il est 
possible de modéliser également des phénomènes d’induction ou d’inhibition 






Dans la modélisation PCBP, l’élimination des substances toxiques est exprimée 
par des taux constants d’excrétion communément associés à la clairance (Notari, 1987). 
La clairance est un concept fort utile dans la cinétique d’extraction des xénobiotiques par 
un organe spécifique (principalement les reins et le foie). La clairance est définie par le 
volume de liquide épuré du xénobiotique, dans un temps donné (Hayes, 2008). Dans la 
plupart des cas, nous parlons de la clairance rénale ou hépatique et le liquide à épurer est 
directement le sang. La clairance Cl est souvent associée au concept de volume de 
distribution apparent Vd qui est défini par le volume fictif dans lequel serait dissoute la 
quantité administrée de substance toxique pour donner la concentration observée dans le 
sang.  
 
  Cl = kelim Vd,         (2-24) 
 
Ainsi, le taux d’élimination kelim, pour une voie donnée est défini par la clairance 
divisée par le volume apparent de distribution.  
 
Pour l’élimination rénale, la clairance utilisée dans les modèles PCBP doit prendre 
en compte la filtration glomérulaire, la sécrétion tubulaire et la réabsorption tubulaire 
active et passive (Notari, 1987). Dans le cas de l’élimination par le foie (en excluant le 
processus de métabolisation), il faut tenir compte de l’excrétion biliaire et parfois aussi 
du cycle entéro-hépatique. D’autres sites d’excrétion existent, mais sont soit de moindre 
importance étant donné les quantités limitées de substances qu’ils éliminent (excrétion 
salivaire, mammaire, sudorifique), soit dépendent directement de la voie d’absorption (les 
poumons, la peau, le tractus gastro-intestinal). Il est habituel de modéliser ces processus 




2.6.3 Modèles actuellement utilisés pour la modélisation cinétique du 
BaP 
 
Récemment, des avancées ont été faites dans la modélisation du BaP. D’une part, 
la modélisation du BaP a été réalisée dans l’environnement : le sol, (Landrum, 1989; Lu 
et al., 2004), l’air (Hauck et al., 2008; San Jose et al., 2013) et l’eau (Ciffroy et al., 2011; 
Gerde et Scholander, 1988; Heinonen et al., 2000). D’autre part, des modèles ont tenté 
d’approfondir les connaissances sur la toxicocinétique BaP. Dans les sections suivantes, 
nous décrirons les grandes lignes des deux types de modélisation utilisées. 
 
2.6.3.1 Modèles à compartiments 
 
Avec l’apparition des modèles PCBP, l’utilisation des modèles toxicocinétiques à 
compartiments classiques a diminué. Cependant, ils sont encore très utilisés pour obtenir 
des paramètres toxicocinétiques reliés aux profils sanguins incluant certains paramètres 
cinétiques tels que la demi-vie d’élimination, l’aire sous la courbe, le temps de séjour 
moyen (Reisfeld et Mayeno, 2012). Ainsi, la majorité des modèles toxicocinétiques à 
compartiments du BaP visent à obtenir les paramètres d’élimination du BaP à partir de 
l’ajustement à des fonctions exponentielles.  
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Grâce à l’utilisation d’un modèle à deux compartiments (tel que celui décrit aux 
équations 2-5, 2-6 et 2-7), Wiersma et Roth (1983) ont calculé une demi-vie entre 1,8 et 
3,3 heures, à partir des données sanguines chez des rats exposés par injection au BaP 
marqué au 
3
H. Des valeurs plus élevées ont été obtenues par Marie et al. (2010) et Moir 
et al. (1998). Dans la première étude, ils ont obtenu une demi-vie de 12,5 heures, à partir 
de l’ajustement à la somme de deux fonctions exponentielles de profils sanguins de rats 
exposés par voie intraveineuse. Dans la deuxième étude, le même ajustement a donné des 
valeurs de demi-vie oscillant entre 10 et 15 heures, pour des doses d’exposition 
différentes. Lors d’une exposition intra-trachéale au BaP chez des rats, Weyand et Bevan 
(1986) ont obtenu une demi-vie d’élimination de 4,6 heures, suite à un ajustement d’un 
modèle à trois compartiments. En fait, le modèle consistait en la somme de trois fonctions 
exponentielles. La plus petite des trois constantes dérivées de ces décroissances 




Cao et al. (2005) ont calculé une demi-vie de 3,3 heures, à partir du sérum de rats 
exposés par voie intraveineuse au BaP, par des méthodes non compartimentales. 
Techniquement, par ces méthodes, la demi-vie peut être calculée par la formule suivante : 
 









,        (2-25) 
 
Dans l’équation précédente, la clairance peut être calculée par le ratio entre la 
dose d’exposition D0 et l’aire sous la courbe du profil sanguin AUC. Dans une autre 
analyse par techniques non compartimentales, Ramesh et al. (2001a) ont obtenu une 
demi-vie d’élimination plasmatique de 0,6 heures dans une étude chez des rats exposés 
par inhalation. Les mêmes auteurs et d’autres collaborateurs ont analysé les profils 
sanguins des rats exposés par voie orale au BaP (Ramesh et al., 2001b); ils ont calculé 
une demi-vie d’élimination plasmatique de 5,8 heures, par régression linéaire sur les 
profils sanguins. Dans une étude par exposition intraveineuse de rats, Payan et al. (2009) 
ont calculé une demi-vie d’élimination pour le 3-OHBaP de 7,7 et 9,2 heures, pour deux 
doses différentes du BaP marqué au 
14
C (0,01 et 0,05 mg/kg).  
 
2.6.3.2 Modèles PCBP 
 
La première allusion à un modèle PCBP pour le BaP, dans les publications 
scientifiques, date de 1990 dans une étude sur l’activité métabolique des poumons et du 
foie (Roth et Vinegar, 1990). Ces chercheurs ont modélisé le profil temporel du BaP dans 
les poumons et le foie étant donné la contribution de ces organes à la biotransformation 
du BaP. Ils ont incorporé à leurs simulations un compartiment pour les tissus adipeux, 
étant donné leur capacité à cumuler certaines substances toxiques. Ils ont également 
inclus la possibilité d’une liaison du BaP au composant du sang artériel, du sang veineux, 
du foie et des poumons. Les valeurs de paramètres physiologiques ont été obtenues à 
partir d’expériences in vitro (Wiersma et Roth, 1983). Les chercheurs ont rapporté que les 
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simulations présentées dans cette étude étaient adéquates pour les deux voies d’exposition 
analysées (intraveineuse et intra-artérielle) sauf pour les poumons. Ils ont aussi utilisé 
leur modèle pour simuler les profils temporels du BaP dans le sang et les tissus observés 
dans une autre étude chez le rat (celle de Schlede et al., 1970). Cependant, le modèle n’a 
pas pu reproduire ces derniers profils, sans l’ajustement additionnel des paramètres 
obtenus à partir des expériences in vitro de Wiersma et Roth (1983). Malheureusement, 
ces auteurs n’ont pas présenté les valeurs de tous les paramètres employés dans leurs 
simulations. Il est donc impossible de reproduire leur modèle PCBP. 
 
Plus récemment, Pery et al. (2011) ont utilisé la même structure de modèle PCBP 
proposée par Roth et Vinegar pour évaluer les effets du BaP sur l’expression des gènes 
codant pour IL-1β et NCF1. Par conséquent, ils ont modélisé les mêmes organes et 
fluides et ont utilisé les données cinétiques obtenues lors de l’exposition de rats au BaP, 
par instillation intra-trachéale (Weyand et Bevan, 1986), en présumant que la voie 
principale d’exposition au BaP est l’inhalation. Le modèle PCBP employé compte un seul 
compartiment limité par la diffusion correspondant aux tissus adipeux. Les valeurs 
physiologiques du modèle ont été obtenues des diverses publications scientifiques tandis 
que les coefficients de partition et le taux de biotransformation ont été calculés en 
utilisant la méthode du maximum de vraisemblance. Leur modélisation a seulement 
considéré une voie d’élimination : les intestins. Les simulations effectuées par le modèle 
PCBP ont bien représenté les profils temporels du BaP dans les tissus analysés (foie, 
poumons et sang). Cependant, la valeur de métabolisation considérée dans le modèle a dû 
être modifiée (cinq fois plus petite) pour pouvoir représenter un ensemble de données 
indépendant (soit les profils temporels du BaP dans le foie, les poumons, le sang et les 














Modèle Paramètres Référence 
Pétoncle Immergés 
dans l’eau de 
mer 
50 ng/L Les branchies, la glande 










IV 10 μg Les poumons, les tissus 
adipeux, le foie, les tissus 
richement perfusés. 
Coefficient de partition 
du foie = 134, Vitesse 
maximale de 
métabolisme = 0,087 
mg/min, Constante de 
Michaelis-Menten = 
0,0014 mg/mL. 





IV 117 nmol/kg Les poumons, les tissus 
adipeux, le foie, les tissus 
richement perfusés. 






IV et Orale 0,06 mg/kg Les poumons, les tissus 
adipeux, le foie, les tissus 
richement vascularisés, les 
tissus pauvrement 
perfusés. 
Coefficient de partition 
du foie = 13,3, Vitesse 
maximale de 
métabolisme = 44,7 
nmol/(min mL), 
Constante de Michaelis-




La même année, Crowell et al. (2011) ont réalisé un modèle PCBP préliminaire 
basé sur une structure identique, mais en ajoutant la voie d’exposition orale chez des rats. 
Les chercheurs ont commencé par construire le modèle PCBP par voie intraveineuse pour 
ensuite incorporer la voie orale. Ils ont modélisé un compartiment pour les poumons, le 
foie, les tissus adipeux, les tissus richement perfusés et ceux pauvrement perfusés. La 
distribution du BaP dans tous les tissus a été considérée comme limitée par la perfusion 
de chaque organe, sauf pour le cas des tissus adipeux, qui ont été modélisés comme étant 
limités par la diffusion (comme dans les modélisations PCBP précédentes) à cause de leur 
rôle de réservoir de produits hautement lipophiles. Les auteurs ont mis l’accent sur 
l’utilisation des données expérimentales pour la détermination des paramètres du modèle. 
Les paramètres physiologiques, tels que le volume de tissus et la fraction du flux sanguin, 
ont été obtenus à partir de bases de données communément utilisées pour la construction 
de modèles PCBP (Brown et al., 1997; Davies et Morris, 1993). Les constantes de 
biotransformation ont été obtenues à partir des expériences in vitro tirées de l’étude de 
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Wiersma et Roth (1983). Les autres paramètres concernant l’absorption et l’élimination 
du BaP ont été optimisés à partir de diverses publications (Foth et al., 1988; Osinski et 
al., 2002; Roth et al., 1993) par observation et par la méthode du maximum de 
vraisemblance sur le logarithme des profils expérimentaux. Les chercheurs ont également 
modélisé la liaison du BaP aux lipoprotéines du sang. Les simulations obtenues ont 
globalement bien représenté les profils sanguins provenant de plusieurs études 
expérimentales (Moir et al., 1998; Schlede et al., 1970; Wiersma et Roth, 1983). 
Cependant, les simulations concernant le foie et les poumons ont sous-estimé les 




3  Problématique et objectifs de recherche 
 
3.1 Problématique de recherche 
3.1.1 Problématique générale 
 
La surveillance biologique est reconnue comme outil privilégié pour évaluer 
l’exposition aux HAP dans la population générale et chez les travailleurs. Le BaP peut 
être utilisé comme indicateur de l’exposition aux HAP cancérogènes. Or, les 
concentrations urinaires de ce biomarqueur d’exposition dépendent de la cinétique du 
BaP et du 3-OHBaP dans l’organisme. Par conséquent, il est fondamental d’établir une 
relation entre la quantité de BaP absorbé dans l’organisme et la concentration urinaire de 
son métabolite pour chaque voie d'exposition chez l’humain. À l’aide de la modélisation 
toxicocinétique, il devient possible de reconstituer les doses d'exposition au BaP chez les 
individus à partir de mesures de son métabolite urinaire, le 3-OHBaP, utilisé comme 
biomarqueur d’exposition. Actuellement, il n’existe pas de modèle cinétique qui permette 
de retracer la relation entre le BaP et ses métabolites, notamment le 3-OHBaP. 
 
Les modèles PCBP actuels (voir section 2.6.3.2) n’ont pas simulé la cinétique des 
métabolites du BaP. Ces modèles ont été construits principalement à partir de données 
expérimentales basées sur des mesures in vitro ou par extrapolation à partir de la structure 
chimique du BaP. Dans le dernier cas, l'activité biologique (par exemple, la liaison du 
produit toxique avec un récepteur) ou la réactivité chimique du BaP est quantitativement 
corrélée à la structure chimique d’un produit lui ressemblant. Tel que le démontrent les 
résultats obtenus jusqu’à ce jour avec ces modèles PCBP, ce type de données 
expérimentales n’est pas nécessairement représentatif de la cinétique in vivo du BaP 
(Crowell et al., 2011; Pery et al., 2011; Roth et Vinegar, 1990). Dès lors, le 
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développement de modèles cinétiques plus simples se basant sur des données 
expérimentales in vivo (déjà existantes chez les animaux) est nécessaire. 
 
Enfin, l’utilité des diverses approches de modélisation toxicocinétique pour 
reconstruire les doses d’exposition à partir de mesures de biomarqueurs d’exposition est 
encore peu démontrée. Par conséquent, il apparait important de comparer les modèles dits 
à compartiments et les modèles PCBP pour déterminer leur capacité à reconstruire les 
scénarios d’exposition humaine. En d’autres termes, il faudrait comparer les 
concentrations urinaires de 3-OHBaP simulés à l’aide de ces différents modèles en 
considérant les mêmes scénarios d’exposition au BaP.  
 
3.1.2 Problématiques spécifiques 
 
3.1.2.1 Absence des modèles cinétiques pour le métabolite 3-OHBaP 
 
D’importants résultats ont été obtenus dans diverses études concernant le taux 
d’excrétion fécal du BaP (Cao et al., 2005; James et al., 1995; Marie et al., 2010; Moir et 
al., 1998; Ramesh et al., 2001a; Ramesh et al., 2002; Ramesh et al., 2001b; Schlede et 
al., 1970; Wiersma et Roth, 1983) et le taux d’excrétion urinaire du 3-OHBaP (Chien et 
Yeh, 2012; Lee et al., 2003; Payan et al., 2009). La plupart de ces études toxicocinétiques 
ont tenté de déterminer ces taux d’excrétion par l’ajustement des profils sanguins aux 
sommes de courbes exponentielles du type : 
 
𝐵(𝑡) = ∑ 𝐶𝑛𝑒
−𝑘𝑛𝑡
∀𝑛         (3-1) 
 
Où, B(t) représente le profil temporel de la concentration sanguine du BaP, kn est 
la constante de décroissance exponentielle, associée à la demi-vie, et Cn est une constante 
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arbitraire. D’autres modèles PCBP ont abordé plus en détails la cinétique du BaP et son 
élimination. Ces modèles ont aussi estimé la constante d’élimination du BaP. À présent, il 
n’existe aucun modèle cinétique pour établir la relation entre l’exposition au BaP et les 
concentrations urinaires du 3-OHBaP, quelle que soit la voie d’absorption. Ainsi, il serait 
nécessaire d’avoir un modèle cinétique représentant l’absorption du BaP par de multiples 
voies d’exposition, la métabolisation en 3-OHBaP et l’élimination sous forme de BaP et 
de 3-OHBaP. 
 
3.1.2.2 Insuffisance des modèles PCBP pour le BaP et pour le 3-OHBaP 
 
Il existe deux modèles PCBP pour simuler la cinétique du BaP (Crowell et al., 
2011; Pery et al., 2011) mais aucun pour simuler celle du 3-OHBaP. La la cinétique du 
BaP par voie intraveineuse a servi au développement initial du modèle et donc du 
comportement de ce composé dans les organes internes, afin de se départir de l’impact de 
la voie d’entrée sur les profils temporels évalués. Par la suite, les auteurs ont modifié le 
modèle pour inclure une exposition orale au BaP. Le second est un modèle PCBP qui se 
concentre principalement sur l’inhalation du BaP, sans inclure d’autres voies possibles 
d’exposition. Ils sont tous deux construits à partir d’études in vitro réalisées sur des 
préparations tissulaires de rats. Ainsi, il serait essentiel de construire un modèle PCBP 
basé sur des données cinétiques expérimentales in vivo, et ce, pour toutes les voies 
possibles d’exposition : respiratoire, cutanée et orale. Ce modèle devrait considérer la 
biotransformation du BaP en 3-OHBaP, ainsi que la cinétique suivant cette 
métabolisation. Enfin, ce modèle PCBP, basé sur des expériences sur des animaux, 






3.1.2.3 L’utilisation des modèles cinétiques du BaP en dosimétrie inverse 
 
La reconstruction de la dose d’exposition, chez les travailleurs et chez la 
population en général, est une application maintenant reconnue des modèles 
toxicocinétiques en surveillance biologique (Bouchard et al., 2006; Cote et al., 2014; 
McNally et al., 2012; McNally et al., 2011; Molokanov et al., 2010). Afin de déterminer 
la dose d’exposition chez des individus, à partir de mesures de concentrations des 
biomarqueurs dans le sang ou dans l’urine (dosimétrie inverse), il est nécessaire d’avoir 
un modèle à compartiments simple ou un modèle PCBP capable de décrire la cinétique 
du produit toxique in vivo chez l’humain. Dans le cas du BaP, il n’existe pas de modèle 
cinétique pouvant servir à cette fin. Ainsi, la construction de modèles cinétiques 
permettant de simuler les profils temporels de métabolites urinaires chez l’humain serait 
une avancée importante car elle permettrait prédire des scénarios d’exposition plausibles 
chez les individus exposés au BaP. 
 
3.2 Hypothèse de recherche 
 
L’hypothèse principale de cette thèse peut être émise comme suit : le 
développement de modèles toxicocinétiques permet de mieux comprendre les 
déterminants biologiques essentiels de la cinétique du 3-OHBaP comme biomarqueur 
d’exposition et donc de faciliter l’interprétation de données de surveillance biologique 






3.3 Objectifs de recherche 
 
3.3.1 Objectif général 
 
L'objectif cette thèse est de développer, comparer et appliquer deux outils de 
modélisation cinétique basés sur des expériences in vivo, à savoir la modélisation 
toxicocinétique à compartiments et la modélisation pharmacocinétique à base 
physiologique. Ces modèles doivent pouvoir évaluer les doses absorbées et associées à 
l'exposition professionnelle au BaP, à partir des mesures du biomarqueur 3-OHBaP. 
 
3.3.2 Objectifs spécifiques 
 
i. Développer un modèle toxicocinétique à plusieurs compartiments pour décrire la 
cinétique du BaP et de son métabolite le 3-OHBaP chez le rat en considérant 
différentes voies d'exposition. Pour ce faire, nous utiliserons des données in vivo 
de profils cinétiques du BaP et 3-OHBaP dans les poumons, les tissus adipeux, les 
reins, la peau, le foie, le sang, les fèces et l’urine, disponibles dans les 
publications scientifiques. 
ii. Développer un modèle PCBP pour décrire la cinétique du BaP et de son 
métabolite 3-OHBaP chez le rat suite à des exposition par différentes voies, en 
utilisant les mêmes profils cinétiques in vivo publiés dans la littérature scientifique 
et en fonction des résultats obtenus avec le modèle toxicocinétique à plusieurs 
compartiments. 
iii. Extrapoler à l’humain les modèles cinétiques établis à partir des profils cinétiques 
obtenus dans des expériences in vivo chez le rat. 
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iv. Déterminer l’importance de la voie d'exposition des travailleurs exposés au BaP, 
en fonction des tâches effectuées, en utilisant la modélisation cinétique et les 
concentrations urinaires de 3-OHBaP recueillies sur le terrain. 
v. Comparer les profils urinaires du 3-OHBaP simulés à l’aide des deux modèles 
cinétiques développés. 
 
3.4 Organisation de la thèse 
 
La présente thèse est formée selon un format par articles. Le corps de la thèse est 
composé de trois articles poursuivant les objectifs mentionnés précédemment et 
représentatifs du travail effectué durant les études doctorales.   
 
Le premier article réfère à l’élaboration d’un modèle toxicocinétique à 
compartiments, pour le BaP et le 3-OHBaP à partir de données expérimentales in vivo. Il 
nous a permis d’identifier les caractéristiques fondamentales de la cinétique du BaP et du 
3-OHBaP chez les rats. À partir de cette modélisation, nous avons pu élaborer un modèle 
décrivant la cinétique du BaP et du 3-OHBaP chez l’être humain par extrapolation du 
modèle animal. Ce modèle à compartiments a été utilisé pour reconstruire les doses 
absorbées par un employé exposé au BaP durant son travail. Nous avons constaté que les 
tissus adipeux et les poumons peuvent agir à titre de réservoirs pour le BaP non 
métabolisé, tandis que le reste du BaP est distribué dans tout l’organisme et 
biotransformé principalement par le foie. Enfin, nous avons pu constater que le 3-OHBaP 
produit suit une distribution rapide dans l’organisme mais également une importante 
élimination par la voie urinaire.  
 
Dans le deuxième article, nous avons construit un modèle PCBP pour toutes les 
voies d’absorption (intraveineuse, respiratoire, cutanée et orale) à partir des mêmes 
profils cinétiques obtenus des expériences in vivo sur des rats. Grâce à ce modèle PCBP, 
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nous avons pu vérifier la contribution majoritaire du foie dans la métabolisation du BaP 
par rapport à la métabolisation par d’autres organes. Enfin, nous avons exploré le rôle des 
reins dans l’élimination du 3-OHBaP par la voie urinaire et le phénomène de retardement 
observé dans l’excrétion. Nous avons également considéré l’élimination du 3-OHBaP à 
travers sa métabolisation par le foie.   
 
Dans le troisième article, nous avons extrapolé un modèle PCBP et un modèle à 
compartiment unique représentant la cinétique du BaP et du 3-OHBaP chez le rat pour 
décrire la cinétique attendue chez l’humain. Nous avons ainsi pu reproduire les profils 
d’excrétion urinaire d’une dizaine d’individus exposés aux HAP au cours de leurs 
journées de travail. Enfin, nous avons déterminé les concentrations d’exposition de BaP 
nécessaires pour obtenir les profils urinaires du 3-OHBaP observés chez ces travailleurs. 
De plus, nous avons pu comparer les deux modèles cinétiques. Il en est ressorti qu’ils 
sont aussi adéquats pour reproduire les concentrations du BaP observées et les profils 
urinaires du 3-OHBaP collectés. Dans cet article, nous avons constaté que l’exposition 
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Measurements of 3-hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP) in urine has been proposed for 
the biomonitoring of exposure to benzo(a)pyrene (BaP) in workers. To allow a better 
understanding of the toxicokinetics of BaP and its key biomarker, a multi-compartment 
model was developed based on rat data previously obtained by this group. According to 
the model, intravenously injected BaP is rapidly distributed from blood to tissues (t½ = 
3.65 h), with particular affinity for tissue lipid components and liver and lung proteins. 
BaP is then rapidly distributed to lungs, where significant tissue uptake occurs, followed 
by the skin, liver and adipose tissues. Once in liver, BaP is readily metabolized, and 3-
OHBaP is formed with a t½ of 3.32 h. Lung metabolism of BaP was also accounted for, 
but its contribution to the whole kinetics was found to be negligible. Once formed, 3-
OHBaP is distributed from blood to the various organs almost as fast as the parent 
compound (t½ = 2.26 h). In kidneys, 3-OHBaP builds-up as a result of the smaller rate of 
3-OHBaP urinary excretion (t½ = 4.52 h) as compared to its transfer rate from blood to 
kidneys (t½ = 27.8 min). However, overall clearance of 3-OHBaP from the body is driven 
by its biliary transfer from liver to the gastrointestinal tract (t½ = 3.81 h). The model 
provides a great fit to an independent set of published data on 3-OHBaP urinary excretion 
time course (χ2 = 0.019). This model proves useful in establishing the main biological 
determinants of the overall kinetics of these compounds.  
 












Biomonitoring is recognized as a privileged approach to assess health risks arising from 
occupational exposure to polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) (Angerer et al., 2007; 
Jacob and Seidel, 2002). Measurements of 1-hydroxypyrene (1-OHP), a metabolite of the 
PAH pyrene, has been proposed for the biomonitoring of exposure to PAHs (Jongeneelen 
et al., 1987). Numerous biomonitoring studies in workers of different settings (aluminum 
plant, coke plant, wood treatment plant,…) have shown the usefulness of this biomarker 
to identify exposed groups of workers (Bouchard and Viau, 1999). However, given that 
pyrene is not a carcinogenic PAH, measurement of its metabolite 1-OHP for the 
biomonitoring of exposure to carcinogenic PAH has been questioned. Some authors have 
thus developed methods to identify other biomarkers of exposure to carcinogenic PAH 
(Bouchard et al., 2009; Gendre et al., 2002, 2004). This includes the development of 
sensitive methods allowing the measurement of urinary 3-hydroxybenzo(a)pyrene (3-
OHBaP) as an indicator of occupational exposure to BaP (see Fig. 1 for chemical 
structures), one of the most studied and abundant carcinogenic PAH in workplaces 
(Forster et al., 2008; Gendre et al., 2002, 2004; Lafontaine et al., 2004; Maître et al., 
2008). However, in the study of Gendre et al. (2004) in workers occupationally exposed 
to PAH, it was shown that 3-OHBaP urinary excretion was delayed compared to that of 
1-OHP, with maximum excretion lagging by about 15 h that of 1-OHP. 
 
To help interpret biomonitoring data on 3-OHBaP such as the one published by Gendre et 
al. (2004), the detailed time profiles of BaP and its biomarker 3-OHBaP have recently 
been documented in blood, tissues and excreta of intravenously exposed rats (Marie et al., 
2010). The latter data complemented previously published urinary time course data of 3-
OHBaP in rats intravenously injected with BaP under the same exposure conditions or 
with 3-OHBaP metabolite (Bouchard and Viau, 1996). The atypical urinary time course 
data previously reported by Bouchard and Viau (1996) following intravenous injection 
with an initial increase in urinary excretion rates in the hours post-dosing followed by a 
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gradual elimination matched the kidney time course data recently documented by Marie 
et al. (2010). 
 
Ramesh et al. (2001) also determined the time courses of the parent compound BaP and 
total aqueous and organic metabolites in blood, tissues and excreta of rats following a 
very high oral dose of BaP (400 µmol/kg), along with the relative distribution of specific 
BaP metabolites including 3-OHBaP; nonetheless, the specific time courses of the 
different metabolites were not reported. Other researchers have performed mass-balance 




H-BaP) but the kinetics of 
specific metabolites to be used as biomarkers were not quantified specifically (Mitchell, 
1982; Moir et al., 1998; Uziel and Haglund, 1988; Withey et al., 1993).  
 
While animal kinetic data are now available for 3-OHBaP (Bouchard and Viau 1996; Lee 
et al., 2003; Marie et al., 2010), the main biological processes governing the overall 
kinetics of 3-OHBaP in blood, tissues and excreta have not yet been fully elucidated. 
Knowledge of the kinetics of 3-OHBaP is needed for efficient use of 3-OHBaP as a 
potential biomarker of exposure to BaP. To better understand the biological determinants 
of the kinetic behavior of 3-OHBaP, the objective of this study was to develop a 
biomathemical model describing the toxicokinetics of BaP and 3-OHBaP specifically.  
 
The modeling approach consisted of developing a biologically-based kinetic model in rats 
that captures essential biological determinants of the kinetics of BaP and its key 
biomarker of exposure, 3-OHBaP, for later extension to humans. It emphasizes on mass-
balance and uses available in vivo time courses of BaP and 3-OHBaP in blood, key 
tissues and excreta for the determination of model parameters, without the need for 
detailed determination of anatomical or in vitro-based physiological parameters. In the 
determination of model parameter values, extensive use is made of the different time 
scales over which the various biological processes occur. Regrouping tissues according to 
these specific time scales simplified the determination of the key parameters governing 




4.3 Materials and methods 
4.3.1 General modeling approach 
 
A toxicokinetic model has been developed where BaP and 3-OHBaP in blood, tissues and 
excretas were represented as compartments. The conceptual representation of the model 
was based on the analysis of the kinetic behavior experimentally observed from data 
collected in our laboratory (Bouchard and Viau, 1996; Marie et al., 2010). The time 
evolution of BaP and 3-OHBaP amounts in each compartment of the model was then 
mathematically described by a system of coupled differential equations.  
 
4.3.2 Experimental data used for model development  
 
The data of Marie et al. (2010) on the time profile of BaP and 3-OHBaP in blood, tissues 
(liver, kidney, lung, adipose tissues and skin), and excreta (urine, feces) of male Sprague-
Dawley rats over a 72-h period following an intravenous injection of 40 µmol/kg bw of 
BaP served as a basis for the development of the toxicokinetic model for BaP and 3-
OHBaP (collection times = 2, 4, 8, 16, 24, 33, 48, 72 h post-injection).  
 
4.3.3 Model representation 
 
Figure 4-2 illustrates the conceptual model of the kinetics of BaP and its 3-OHBaP 
biomarker in blood, tissues, and excreta. Symbols and abbreviations are described in 
Table 4-1. In the model, blood and key organs contributing significantly to the 
absorption, distribution, and retention of BaP or 3-OHBaP, or otherwise to the 
metabolism of BaP into 3-OHBaP or other metabolites, were represented as 
compartments as well as urinary and faecal elimination routes. The rates of change in the 
amounts of BaP or 3-OHBaP (dXi(t)/dt) in a given compartment (on a molar basis) were 
then expressed by the difference between incoming and outgoing rates from the 
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compartment. Transfer rates between compartments represented either the physical 
transfer of BaP or 3-OHBaP from one organ to the other, or the absorption rate at a site-
of-entry compartment or otherwise the biotransformation rate of BaP into 3-OHBaP or 
into other metabolites in a metabolizing organ (on a molar basis). Resolution of the 
differential equations simulating the kinetics of BaP and 3-OHBaP in the body generated 
the mathematical functions (Xi(t)) describing the time profile of these molecules in the 
different model compartments. 
 
The model was built while ensuring conservation of mass (in moles), hence at all times, 
the dose was always equal to the sum of burdens in the different compartments (parent 
compounds and metabolites) as well as those accumulated in excreta since exposure.  
 
4.3.4 Determination of model parameter values 
 
The parameter values estimated in the kinetic model were the inter-compartment transfer 
rates of BaP and 3-OHBaP, the metabolism rates of BaP into 3-OHBaP and other 
metabolites, the elimination rates of BaP and 3-OHBaP, and their fractional partition in 
tissues in equilibrium with blood (see Table 4-1 for the different model parameters). 
Parameter values were established by best-fit adjustments of the analytical solution of the 
differential equations to the experimental kinetic data available of Marie et al. (2010) on 
the time profiles of BaP and 3-OHBaP in blood, tissues, and excreta following 
intravenous injection of BaP). The software Mathematica 7.0 from Wolfram Research, 
Inc. (Champaign, Illinois) was used to analytically solve the system of differential 
equations. It is important to note that several procedures exist to best-fit general 
analytical functions to data sets. For fitting, the algorithm FindFit (included in 
Mathematica) was used, which essentially reproduces a least square minimization.  
 
To simplify differential equations and allow a first estimate of parameter values, 
extensive use was made of the different time scales during which the different biological 
processes occur (e.g., time of absorption, distribution, metabolism, and excretion). These 
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different time scales render the use of the quasi steady state approximation (QSSA) 
possible (Segel 1988; Segel and Slemrod 1989). Briefly, QSSA predicts that a 
compartment X reaches a kinetic equilibrium with its feeding compartment when the 
output rate is significantly more rapid than the time variations in its feeding source. In 
these conditions, the burden in the compartment X is always proportional to that of the 
source compartment. Therefore, if the burden of the feeding compartment varies as a 
function of time, that of the compartment X will vary such that the ratio of burdens in 
compartment X to that of the feeding compartment remains constant. This phenomenon is 
very frequent in kinetics of drugs and toxic substances.  
 
With these considerations, over specific time periods, the experimental data can be 
expressed by a single exponential function. For example, in the case of the BaP blood 
compartment, the first couple of hours are primarily governed by the rates of absorption; 
between 6 and 24 h post-dosing, blood time course of BaP is determined by distribution 
of BaP from blood to tissues; at times >24 h, all the BaP has been distributed to tissues, 
hence, the blood time course of BaP is simply driven by the slow feeding from storage 
tissues, hence lungs and adipose tissues.  
 
As another example, the analytical solution describing the time course of BaP in the lung 
























(e−tKLUB − 1)     (4-2) 
 
With those initial values fixed, an iteration procedure allowing a one-by-one re-
adjustment of each parameter values for several cycles (at least a hundred for each 
parameter). As a first step, parameters describing the kinetics of BaP were fixed and, as a 
second step, an optimization of parameter values related to 3-OHBaP kinetics was 
performed. The algorithm started by fitting the critical transfer rates governing the 
kinetics while the other values were kept constant. Once an iteration cycle was 
completed, another fitting cycle began with the newly computed set of parameters. This 
recursive process was carried out for several cycles until the resulting variations in the 
fitted values were negligible. Each of these best-fittings was based on the least-square 
minimization method included in Mathematica and on common linear regression (for an 
extensive explanation on the algorithm, please see Weisstein 2011).  
 
4.3.5 Experimental data used for model validation 
 
The data of Bouchard and Viau (1996) on the time course of 3-OHBaP in the urine of 
male Sprague-Dawley rats over a 90-h period following an intravenous injection of 40 
µmol/kg bw of BaP were used for model validation (collection times = 2, 4, 6, 8, 10, 12, 
18, 24, 30, 42, 48, 54, 66, 72, 78, 90 h post-injection of BaP). In order to define the 
goodness of fit of our model, the Pearson’s chi-square test was used.  
 
The data of Lee et al. (1996) on the time course of 3-OHBaP in the urine of adult male 
Sprague-Dawley rats over a 96-h period following an intraperitoneal injection of 20 
mg/kg bw of BaP were also used for model validation (at 4-12 h intervals post-injection 
of BaP).  
 
As a preliminary assessment of the use of the modeling approach for human 
biomonitoring, the available published human data of Lafontaine et al. (2004) on the time 
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course of 3-OHBaP in the urine of a worker over a 48-h period following an occupational 
respiratory exposure to BaP were further used. These authors collected all urine voided 
starting with pre-shift beginning of workweek urine samples following at least a 36-h 
period without occupational exposure and ending with beginning-of-shift urine sample of 
the third working day. Parameter values were kept as determined in animals except those 
governing the overall excretion kinetics of the key biomarker of exposure 3-OHBaP. 
 
4.3.6 Model simulations 
 
The analytical resolution of the systems of equations, described in the previous section, 
was a required step to fix the transfer values of the toxicokinetic model, by fitting 
experimental data of Marie et al. (2010). Once the parameter values of the model were 
determined in Mathematica, the system of differential equations representing the 
complete model of the kinetics of BaP and 3-OHBaP was numerically solved in MathCad 
14 (PTC (Parametric Technology Corporation), Needham, MA, USA) using the Adams-
Bashforth-Moulton method in order to reproduce the experimental data of Marie et al. 







Table 4-2 presents parameter values of the model and Table 4-3 blood and tissue half-
lives calculated from model parameters; this single set of parameters was used in all data 
simulations. Figure 4-3, Figure 4-4 and Figure 4-5 show that the model reproduced 
closely the data of Marie et al. (2010) on the time courses of BaP and 3-OHBaP in blood, 
tissues, urine, and feces of rats exposed intravenously to BaP.  
 
The excellent correspondence of our mathematical model with experimental data has 
corroborated our principal hypotheses about the BaP and 3-OHBaP kinetics, namely: a) 
BaP and 3-OHBaP are rapidly distributed (see Figure 4-3, Figure 4-4 and Figure 4-5), b) 
most organs monitored are in kinetic equilibrium with blood (see Figure 4-3b,c), c) liver 
and lungs are two biotransformation organs for BaP, d) lipidic components in organs act 
as storage compartments for BaP and to a certain extent for 3-OHBaP, e) a build-up of 3-
OHBaP is found in the kidneys (see Fig. Figure 4-4c), and f) 3-OHBaP is only a 
quantitatively minor metabolite of BaP (see Figure 4-5).  
 
Overall elimination half-life of BaP and 3-OHBaP from blood (and tissues in equilibrium 
with blood) was found to be 3.65 and 2.26 h respectively, which represents a rapid tissue 
distribution, biotransformation, and elimination of both molecules (see Table 4-2). Five 
different processes contribute to this total elimination rate of BaP and 3-OHBaP: 
biotransformation in the liver, elimination through the gastrointestinal tract, renal 
clearance, distribution to lipidic components, and finally distribution to the lungs (see 
Figure 4-2). Of all the preceding mechanisms, the most important contribution to the 
overall elimination rate of BaP from blood is liver biotransformation (72.6%). On the 
other hand, elimination of 3-OHBaP through the gastro-intestinal tract contributes mainly 
to 3-OHBaP overall clearance from blood (62.9%).  
 
Since distribution of BaP and 3-OHBaP in the body is very rapid, some tissues are found 
to reach a kinetic equilibrium with blood. In the case of BaP, this assumption was also 
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very well corroborated by our model in which blood, skin, liver, kidneys, and other non-
observed tissue were described by a fraction of the analytical function B̅ (t), which 
represents the sum of BaP levels in blood and in tissues where a kinetic equilibrium with 
blood is rapidly reached (see Table 4-2). Consequently, to obtain the function describing 
BaP present in blood, liver, skin, and kidneys, this function simply has to be multiplied 
by the fractional partition for the compartment of interest: B(t)=fB B̅(t), L(t)=fL B̅(t), 
S(t)=fS B̅(t) and K(t)=fK B̅(t). The blood compartment only accounts for 0.914% of the 
total of BaP found in blood and all tissues in equilibrium with blood. In a similar manner, 
kidneys just receive 0.935% of total BaP in blood and tissues in equilibrium with blood. 
Among the studied tissues in equilibrium with blood, those showing highest partitioning 
of BaP were the skin (6.27% of total BaP in blood and tissues in equilibrium with blood) 
and the liver (12.8%). On the other hand, for 3-OHBaP, only the skin and the liver were 
found to be in equilibrium with the blood compartment with corresponding partitioning 
of 2.67% for blood, 4.12% for skin, and 5.07% for liver. The distribution is more uniform 
for 3-OHBaP given that it is less lipophilic than its parent compound.  
 
Conversely, lungs and adipose tissues were not observed to be in equilibrium with blood 
(at initial times) and were found to present the highest fractions of BaP dose. Firstly, a 
relatively rapid tissue uptake is evident from their measured time profiles (t½ = 9.72 min 
for lungs and t½ = 43.7 min for adipose tissues). As shown in Figure 4-2, uptake of BaP 
in the lungs or adipose tissues is represented by the transfer rate from the blood 
compartment to the lungs or adipose tissues, KBLU and KBAT, respectively. These 
parameters, at first order, simply have the control over the rate of uptake and total 
amounts of BaP found in lungs or adipose tissues.  
 
Subsequently, the parallel time course of BaP in the lungs and adipose tissues indicate a 
similar retention mechanism once BaP reaches both these tissues (t½ = 29.3 h for lungs 
and t½ = 27.2 h for adipose tissues). The slopes of the time course curves of 3-OHBaP in 
these tissues are also similar to those of BaP, which can be explained by the same 
biological determinants governing the kinetics. However, 3-OHBaP is much less retained 
in lungs because the amounts of 3-OHBaP observed were significantly lower than to 
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those of adipose tissues. Two hours post-injection, 2.47% of BaP were found in adipose 
tissues and 17.0% of BaP in lungs while only 0.0230% and 0.0241% of 3-OHBaP were 
observed in both lungs and adipose tissues, respectively. The elimination rate of BaP 




) and the transfer rates of BaP 




) are the most sensitive in the whole 
kinetics, for if they are too large, storage will no longer occur. Conversely, if they are too 
small, the first phase of rapid distribution of BaP from blood to lungs or adipose tissues 
will simply consist of an endless accumulation of BaP and the kinetics would no longer 
be driven by the parent compound. 
 
Concerning the kidney, in the BaP case, it responds as any other organ in kinetic 
equilibrium with blood. However, this is not the case for 3-OHBaP for which a small 
built-up in the kidney is observed. Our toxicokinetic model established a smaller 
elimination rate of 3-OHBaP from the kidneys (either by excretion to urine, kku, or by 
reabsorption into blood, kkb (t½ = 4.52 h) compared to the rate of transfer from blood to 
kidney, kbk (t½ = 28.8 min). This difference in the rates is responsible for the maximum 
3-OHBaP kidney values observed at around 8 h. The values of the parameters kbk, kkb and 
kku, determines maximum levels of 3-OHBaP in the kidneys and time to peak-levels. The 
later value, kku is also fixed by the fraction of injected BaP recovered overall in urine as 
3-OHBaP.      
 
Regarding biotransformation, our model accounts for liver and lung metabolism. In the 
liver and lung, total elimination of BaP occurs mainly through metabolism (99.5% of BaP 
reaching the liver and 86.5% of lung BaP being metabolized). According to our model, 3-
OHBaP itself is also partly metabolized (26.5% of 3-OHBaP reaching the liver being 
metabolized). Liver metabolism of BaP to metabolites (3-OHBaP and other metabolites) 
as well as biotransformation of 3-OHBaP itself had to be considered relatively fast to 
provide a close approximation to the set of data, but limited by the rate of effective 
distribution of BaP from blood and tissues in equilibrium with blood in the case of the 
liver metabolism. Lung metabolism of BaP into 3-OHBaP and other metabolites was 




) compared to that of the liver, but it was 
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There are thus two different parameters representing biotransformation process in both 










 (t½ = 41.8 h). In the liver, the corresponding rates are much more rapid than 









 (t½ = 47.9 min).  
 
It was then verified that, with the parameters described previously, the model was able to 
closely reproduce the cumulative excretions in urine and feces for both substances (see 
coefficients of goodness of fit in Table 4-3), as expected given the direct link with 
metabolites levels in biological matrices measured for a given internal BaP dose. 
Simulations were in excellent accordance with the observed cumulative excretion time 
courses, especially considering the fact that measurements are not “real” cumulative 
excretions from a single rat but rather are collections from different rats sacrificed at 
different time points.  
  
In the particular case of the gastrointestinal tract, it has been modeled as separate sub-
compartments to describe the kinetics of both BaP and 3-OHBaP. The first segment (GI1 
for BaP and gi1 for 3-OHBaP) is the one that effectively represents the kinetics of BaP 
and 3-OHBaP in the gastrointestinal tract and therefore receiving liver burdens and 
representing possible enterohepatic recycling of 3-OHBaP. By definition, the first 
segments describe different kinetics for BaP and 3-OHBaP. Transfer rate values from 









 for the BaP compartment and klgi = 3.81 h
-1





for 3-OHBaP compartment while enterohepatic recycling of 3-OHBaP from the GI back 




. The second segment (GI2 for 
BaP and gi2 for 3-OHBaP) simply represents a compartment which delays faecal 
excretion with a half-life of 5.55 h. This segment acts as a transition delay to account for 
the gastrointestinal tract transit time. For this reason, elimination rate values associated 




With the parameter values determined from the rat data of Marie et al. (2010), the model 
was found to provide an excellent approximation (χ2 = 0.323) of the experimental data of 
Bouchard and Viau (1996) on the excretion time course of 3-OHBaP in the urine of rats 
intravenously exposed to BaP (Figure 4-6), with no a posteriori adjustment of parameters. 
The p-value corresponding to five degrees of freedom in the experimental data (the data 
set reported in Bouchard and Viau (1996) was obtained from a sample of five rats) was 
calculated to be very small, 0.00281.  
 
The model also reproduced closely the experimental data of Lee et al. (2003) (Figure 4-
7). However, this is based on a visual assessment given that these authors did not report 
the standard deviation of their experimental data such that the corresponding chi-square 
value could not be computed. Furthermore, since the experimental data of Lee et al. 
(2003) was obtained in rats exposed intraperitoneally (ip), simulation was performed with 
a delay of 10.5 h to account for differences between the iv and ip routes of exposure.  
 
On the basis of the rat model and animal-to-human adjustment of parameter values 
governing the overall excretion kinetics of the key biomarker of exposure 3-OHBaP, the 
time course of 3-OHBaP in the urine of a worker over a 48-h period following an 
occupational respiratory exposure to BaP was simulated. A good approximation of the 
available published human time course data was obtained by keeping unchanged all the 
parameters established from rata data except for the transfer rates of both BaP and 3-
OHBaP from adipose tissues or lung to blood (Figure 4-8). The latter transfer rates were 
shown to determine the excretion kinetics. Animal-to-human extrapolation of the transfer 
rates of both BaP and 3-OHBaP from adipose tissues or lung to blood was conducted 
































 are the transfer rates of BaP from adipose tissues to blood in 




 represent the regional blood flow rates 




 are the volumes of adipose tissues in 
humans and rats, respectively, and Pfat is the adipose tissues-blood partition coefficient, 




 are the transfer rates 










 are the volumes of lung tissues in humans and rats, respectively, and Plung is the 
lung tissue-blood partition coefficient, which is also taken to be equal in humans and rats. 
The same type of extrapolation was done for the corresponding 3-OHBaP parameter 
values. Simulation conducted with these adjusted human model parameters was very 







This study allowed a better understanding of the kinetics of 3-OHBaP, a potential key 
biomarker of exposure to BaP. It enabled to relate an internal dose of BaP to its time 
course in key tissues and accessible biological fluids (such a blood and urine) along with 
that of its biomarker 3-OHBaP. The model provided a very good approximation of the 
experimental time course data of Marie et al. (2010), Bouchard and Viau (1996), Lee et 
al. (2003), and Lafontaine et al. (2004).  
 
4.5.1 Kinetics of BaP and model simulations 
 
According to model simulations, the main biological processes governing the kinetics of 
BaP are the uptake of BaP in the lipidic components of the lung (such as membrane 
lipids) and in adipose tissues combined to a slow metabolism of BaP in the lung 
compared to the liver as confirmed by experimental data (Mitchell, 1983; Prough et al., 
1979). The lipophilic properties of BaP and slow lung metabolism thus appear to explain 
in large part its uptake in lipidic components and parallel slow elimination time course of 
BaP in lung and adipose tissues compared to other tissues, such as the liver. In the lung, 
this is combined to the fact that, following intravenous injection, it is the first organ, after 
the heart, to receive total intravenous dose. After an oral administration of BaP in rats, 
Ramesh et al. (2001) found no such accumulation in lung; in the latter study, BaP levels 
were similar in lung and liver while plasma was more concentrated in BaP. 
 
In the liver, skin and kidney compartments of the model, levels of BaP are in kinetic 
equilibrium with those of BaP in the blood compartment, such that they evolve in 
parallel, as experimentally observed. The more rapid elimination rate of BaP in blood and 
these tissues reflects renal clearance and biliary elimination rate of rapidly distributed and 
metabolized BaP, while the slower elimination phase is driven by the rate-limiting 
elimination of BaP stored in lung components and adipose tissues. This second stage of 
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slower elimination drives the whole kinetics as soon as initial tissue distribution and 
uptake are completed.  
 
The current toxicokinetic model for BaP suggests that total amounts of BaP in the lung as 
a function of time is determined not only by the lipid affinity, but also by some other 
storage process, otherwise adipose tissues would have presented larger amounts of BaP. 
The affinity difference between these two compartments could be regarded as a rough 
indicator of protein binding contribution (about 77.8%) in the lungs, supposing that lipid 





 .       (4-5) 
 
In the liver, BaP affinity for proteins is accounted for by its large partition coefficient (fL 
= 12.8%), compared to those of the other organs, which are in kinetic equilibrium with 
blood. This suggests again that there is an affinity mechanism that leads the higher BaP 
levels in the liver compared to other organs. These results are all in accordance with 
published in vitro studies showing significant binding of BaP to Ah receptors along with 
P450 1A1 induction in liver and lung (Shimada et al., 2002).  
 
With regard to the metabolism of BaP, as mentioned previously, model also suggests that 
liver metabolism of BaP was significantly higher than lung metabolism (t½Ll = 3.32 h and 
t½Lulu = 7.34 d, respectively). This is in complete agreement with experimentally observed 
slow disappearance of BaP from the lungs compared to the rapid disappearance from the 
liver. Furthermore, the model assessed that lung metabolism to 3-OHBaP is much less 
important than biotransformation to other BaP metabolites. 
 
Also according to model simulations, no saturation in lung and liver metabolism of BaP 
was apparent at the 40 µmol/kg intravenous dose administered to rats. BaP time profile in 
the lung, where highest BaP concentrations were observed, was very similar to that of 
adipose tissues, whose levels were an order of magnitude smaller. This kind of kinetics is 




4.5.2 Kinetics of 3-OHBaP and model simulations 
 
With regard to 3-OHBaP kinetics, the model suggests that the terminal elimination phase 
in blood, liver, skin and lung is driven in large part by the elimination rate of BaP stored 
in lung, adipose tissue or other body lipid components. There is also definitely a certain 
contribution of 3-OHBaP itself stored in adipose tissues and tissue lipid components. As 
observed for BaP, there must be an affinity of the metabolite 3-OHBaP for lipids. The 
accumulation of 3-OHBaP in adipose tissues hence reflects the lipophilicity of the 
metabolite itself even after monohydroxylation of the parent compound.  
 
In the toxicokinetic model, 3-OHBaP and BaP in the gastrointestinal tract have further 
been represented by two sub-compartments. As mentioned in the Results section, the first 
segment represents the actual kinetics of the gastrointestinal tract while the second simply 
delays appearance in faeces with a half-life of 5.55 h for both molecules. Differences are 
apparent in the elimination kinetics of BaP and 3-OHBaP. First, the liver transfers only 
very small amounts of BaP to the gastrointestinal tract with a half-life of 4.91 d while 
large amounts of 3-OHBaP are secreted with a t½ of 10.9 min. In addition to this 
difference in the GI tract uptake of the two compounds (three orders of magnitude), 
elimination from the GI also differs. In the case of BaP, faecal excretion is limited with a 
t½ of 14.0 h. In the case of 3-OHBaP, faecal excretion is substantial; overall elimination 
of 3-OHBaP from the GI was found to occur with a t½ of 7.57 h. 
        
The model also accounted for enterohepatic recycling of 3-OHBaP by including a 
transfer of 3-OHBaP (kgil) from the first segment of the gastrointestinal tract back to the 
liver compartment. Significant enterohepatic recycling of BaP metabolites has also been 
described in a study in cannulated rats (Chipman et al., 1981). The same type of recycling 
can also occur for BaP (Chipman et al., 1981); nevertheless, contribution of this process 
to the overall excretion kinetics is negligible, given the very small fraction of internal 
BaP dose observed as BaP in faeces (0.397%) compared to that of 3-OHBaP (12.9%) 
 89 
 
(i.e., two orders of magnitude apart). Our mathematical model showed that this recycling 
mechanism of 3-OHBaP has a noticeable impact on the kinetics of distribution and 
elimination of this metabolite and therefore contributes significantly to the overall 
cumulative amounts of 3-OHBaP observed in urine (19.3% of the available 3-OHBaP is 
reabsorbed according to the model). 
 
As for the atypical time course of 3-OHBaP in urine experimentally documented by 
Bouchard and Viau (1996) and Lee et al. (2003), it is determined by its kidney uptake and 
slow output rate according to the model. Uptake of 3-OHBaP in most tissues (i.e., liver, 
blood, skin, lungs and adipose tissues) is governed by the fast metabolism rate of BaP in 
the liver (t½ = 3.32 h). However, in kidney, maximum levels of 3-OHBaP are reached 
only around 8 h after injection as compared to 4 h post-dosing in the liver, although large 
amounts of metabolites are found in kidney compared to other organs in equilibrium with 
blood. Such kidney profile can exist only if there is a relatively rapid uptake in kidneys 
(t½ = 27.8 min) but a slower elimination (t½ = 4.52 h), either by excretion of 3-OHBaP in 
urine or its transfer back to blood. This built-up phenomenon of this metabolite in this 
organ may be explained by a delayed active tubular secretion of the conjugated form of 
this metabolite in proximal tubules (Gosselin et al., 2005). 
 
4.5.3 Comparison with other published models 
 
Roth and Vinegar (1990) developed a PBPK model to describe the kinetics of the parent 
compound BaP following intraarterial injection. Metabolism was considered to occur in 
both the lung and liver and binding was incorporated in the liver and lung compartments. 
Parametric values are however not reported in this study.  
 
Furthermore, Bevan and Weyand (1988) developed a compartmental model of the 
distribution of total radioactivity in male Sprague-Dawley rats following intratracheal 
instillation of 3H-BaP. Compartments included blood, liver, lung, intestines (including its 
contents) and carcasses (the latter of which were modeled as the sum of two 
 90 
 
compartments) along with undefined additional compartments introduced in the model to 
account for a delay in urinary excretion of radioactivity or in the transfer of radioactivity 
from liver to the intestinal compartments through biliary secretion. The delay in urinary 
excretion of blood radioactivity introduced in the model of Bevan and Weyand (1988) is 
compatible with the 3-OHBaP kidney built-up considered in our model. As in our model, 
these authors also accounted for a significant enterohepatic recycling of BaP metabolites 
to provide an adequate fit to experimental data. Although these models provided valuable 
information on the kinetics of BaP and total radioactivity, they did not focus on the 
kinetic modeling of 3-OHBaP as a potential key biomarker of exposure to BaP.  
 
Overall, this study succeeded in developing a toxicokinetic model for BaP and 3-OHBaP, 
which provided a close match to a large set of experimental time course data in several 
biological matrices of exposed rats. This modeling provided new insights into the 
mechanistic determinants of 3-OHBaP kinetics that can serve for a better understanding 









The mathematical representation of 4-2 is given by the following system of differential 
equations (see 4-1 for definitions of symbols and abbreviations): 
 




+ [𝐾𝐾𝑈𝑓𝐾 + (𝐾𝐿𝐺𝐼 + 𝐾𝐿𝑂𝐿 + 𝐾𝐿𝑙)𝑓𝐿 + (𝐾𝐵𝐴𝑇 + 𝐾𝐵𝐿𝑈)𝑓𝐵]?̅?(𝑡) = 𝐷0𝛿(𝑡) +
𝐾𝐴𝑇𝐵𝐴𝑇(𝑡) + 𝐾𝐿𝑈𝐵𝐿𝑈(𝑡)       (4-6) 
𝜕𝐴𝑇(𝑡)
𝜕𝑡
+ 𝐾𝐴𝑇𝐵𝐴𝑇(𝑡) = 𝐾𝐵𝐴𝑇𝑓𝐵?̅?(𝑡)       (4-7) 
𝜕𝐿𝑈(𝑡)
𝜕𝑡
+ 𝐾𝐿𝑈𝐵𝐿𝑈(𝑡) = 𝐾𝐵𝐿𝑈𝑓𝐵?̅?(𝑡)       (4-8) 
𝜕𝐺𝐼1(𝑡)
𝜕𝑡
+ 𝐾𝐺𝐼𝐺𝐼𝐺𝐼1(𝑡) = 𝐾𝐿𝐺𝐼𝑓𝐿?̅?(𝑡)       (4-9) 
𝜕𝐺𝐼2(𝑡)
𝜕𝑡
+ 𝐾𝐺𝐼𝐹𝐺𝐼2(𝑡) = 𝐾𝐺𝐼𝐺𝐼𝐺𝐼1(𝑡)       (4-10) 
𝜕𝐹(𝑡)
𝜕𝑡
= 𝐾𝐺𝐼𝐹𝐺𝐼2(𝑡)       (4-11) 
𝜕𝑈(𝑡)
𝜕𝑡
= 𝐾𝐾𝑈𝑓𝐾?̅?(𝑡)       (4-12) 
𝐵(𝑡) = 𝑓𝐵?̅?(𝑡)       (4-13) 
𝐿(𝑡) = 𝑓𝐿?̅?(𝑡)       (4-14) 
𝑆(𝑡) = 𝑓𝑆?̅?(𝑡)       (4-15) 








+ [(𝑘𝑙𝑔𝑖 + 𝑘𝑙𝑜𝑙)𝑓𝑙 + (𝑘𝑏𝑎𝑡 + 𝑘𝑏𝑙𝑢 + 𝑘𝑏𝑘)𝑓𝑏]?̅?(𝑡) = 𝐾𝐿𝑙𝑓𝐿?̅?(𝑡) + 𝑘𝑎𝑡𝑏𝑎𝑡(𝑡) +
𝑘𝑙𝑢𝑏𝑙𝑢(𝑡) + 𝑘𝑘𝑏𝑘(𝑡) + 𝑘𝑔𝑖𝑏𝑔𝑖1(𝑡)        
       (4-17) 
𝜕𝑎𝑡(𝑡)
𝜕𝑡
+ 𝑘𝑎𝑡𝑏𝑎𝑡(𝑡) = 𝑘𝑏𝑎𝑡𝑓𝑏?̅?(𝑡)       (4-18) 
𝜕𝑙𝑢(𝑡)
𝜕𝑡
+ 𝑘𝑙𝑢𝑏𝑙𝑢(𝑡) = 𝑘𝑏𝑙𝑢𝑓𝑏?̅?(𝑡)+𝐾𝐿𝑈𝑙𝑢𝐿𝑈(𝑡)     (4-19) 
𝜕𝑔𝑖1(𝑡)
𝜕𝑡
+ (𝑘𝑔𝑖𝑓 + 𝑘𝑔𝑖𝑏)𝑔𝑖1(𝑡) = 𝑘𝑙𝑔𝑖𝑓𝑙?̅?(𝑡)      (4-20) 
𝜕𝑔𝑖2(𝑡)
𝜕𝑡
+ 𝑘𝑔𝑖𝑔𝑖𝑔𝑖2(𝑡) = 𝑘𝑔𝑖𝑓𝑔𝑖1(𝑡)       (4-21) 
𝜕𝑓(𝑡)
𝜕𝑡
= 𝑘𝑔𝑖𝑓𝑔𝑖2(𝑡)       (4-22) 
𝜕𝑘(𝑡)
𝜕𝑡
+ (𝑘𝑘𝑢 + 𝑘𝑘𝑏)𝑘(𝑡) = 𝑘𝑏𝑘𝑓𝑏?̅?(𝑡)       (4-23) 
𝜕𝑢(𝑡)
𝜕𝑡
= 𝑘𝑘𝑢𝑘(𝑡)       (4-24) 
𝑏(𝑡) = 𝑓𝑏?̅?(𝑡)       (4-25) 
𝑙(𝑡) = 𝑓𝑙?̅?(𝑡)       (4-26) 
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4.9 Captions to figures 
 
Figure 4-1 : Chemical structures of BaP and its 3-OHBaP metabolite. 
 
Figure 4-2 : Conceptual model of the kinetics of BaP and 3-OHBaP in rats (see Table 4-1 
for the description of abbreviations). 
 
Figure 4-3 : Comparison of model simulations (solid and dotted lines) with experimental 
data (symbols) of Marie et al. (2010) on the time profiles of BaP in blood and tissues of 
male Sprague-Dawley rats following an intravenous injection of 40 µmol/kg bw of BaP. 
Each symbol represents experimental means and vertical bars are standard deviations (n = 
4). (A) ▲, lung; ●, adipose tissues; (B) , liver; , blood; (C) ▼, skin; ■ kidney. 
 
Figure 4-4 : Comparison of model simulations (solid and dotted lines) with experimental 
data (symbols) of Marie et al. (2010) on the time profiles of 3-OHBaP in blood and 
tissues of male Sprague-Dawley rats following an intravenous injection of 40 µmol/kg 
bw of BaP. Each symbol represents experimental means and vertical bars are standard 
deviations (n = 4). (A) ▲, lung; ●, adipose tissues; (B) , liver; , blood; (C) ▼, skin; ■ 
kidney. 
 
Figure 4-5 : Comparison of model simulations (solid and dotted lines) with experimental 
data (symbols) of Marie et al. (2010) on the cumulative excretion time courses of 3-
OHBaP in urine and BaP in urine and faeces of male Sprague-Dawley rats following an 
intravenous injection of 40 µmol/kg bw of BaP. Each symbol represents experimental 
means for different groups of rats at each time point and vertical bars are standard 
deviations (n = 4). ■, 3-OHBaP in les feces (right axis); ●, BaP in feces; ▲, 3-OHBaP in 
urine (left axis). 
 
Figure 4-6 : Comparison of model simulations (solid line) with experimental data 
(symbols) of Bouchard and Viau (1996) on the urinary cumulative excretion time courses 
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of 3-OHBaP in the urine of male Sprague-Dawley rats following an intravenous injection 
of 40 µmol/kg bw of BaP (supposing an average animal weight of 130 g). Each symbol 
represents experimental means and vertical bars are standard deviations (n = 5). 
 
Figure 4-7 : Comparison of model simulations (solid line) with experimental data 
(symbols) of Lee et al. (2003) on the urinary cumulative excretion time courses of 3-
OHBaP in the urine of male Sprague-Dawley rats following an intraperitoneal injection 
of 20 mg/kg bw of BaP (supposing an average animal weight of 200 g and a constant 25 
mL of urine excreted per rat per period). Each symbol represents experimental means (n 
= 5). 
 
Figure 4-8 : Comparison of model simulations with the human data (symbols) of 
Lafontaine et al. (2004) on the urinary excretion time courses of 3-OHBaP in the urine of 
a worker of a carbon disk factory following an occupational exposure to BaP. The 
occupational scenario (gray bars) was obtained from Lafontaine et al. (2004) with two 
shifts of 6.75 h and 4.75 h. The worker’s simulation considered an atmospheric 
concentration of 1514 ng/m
3
 and 3028 ng/m
3
, a ventilation rate of 1.20 m
3
/h and an 
absorption fraction of 7.98%. Dashed line represents simulation based on the rat model 
parameter values while the solid line shows simulation with animal-to-human 







Table 4-1 : Variables and Parameters of the Toxicokinetic Model for BaP and 3-OHBaP 
Variables and 
parameters 



















































































Burden of BaP (mol) in blood as a function of time (h) 
Burden of BaP (mol) in liver as a function of time (h) 
Burden of BaP (mol) in skin as a function of time (h) 
Burden of BaP (mol) in kidney as a function of time (h) 
Burden of BaP (mol) in lung as a function of time (h) 
Burden of BaP (mol) in adipose tissues as a function of time (h) 
Burden of BaP (mol) in the first segment of the gastrointestinal tract as a 
function of time (h) 
Burden of BaP (mol) in the second segment of the gastrointestinal tract as a 
function of time (h) 
Cumulative urinary amounts of BaP as a function of time (h) 
Cumulative fecal amounts of BaP as a function of time (h) 
Burden of metabolites of BaP other than 3-OHBaP (mol) resulting from 
lung metabolism as a function of time (h) 
Burden of metabolites of BaP other than 3-OHBaP (mol) resulting from 
liver metabolism as a function of time (h) 
 
Burden of 3-OHBaP (mol) in blood as a function of time (h) 
Burden of 3-OHBaP (mol) in liver as a function of time (h) 
Burden of 3-OHBaP (mol) in skin as a function of time (h) 
Burden of 3-OHBaP (mol) in kidney as a function of time (h) 
Burden of 3-OHBaP (mol) in lung as a function of time (h) 
Burden of 3-OHBaP (mol) in adipose tissues as a function of time (h) 
Burden of 3-OHBaP (mol) in the first segment of the gastrointestinal tract 
as a function of time (h) 
Burden of 3-OHBaP (mol) in the second segment of the gastrointestinal 
tract as a function of time (h) 
Cumulative urinary amounts of 3-OHBaP as a function of time (h) 
Cumulative fecal amounts of 3-OHBaP as a function of time (h) 
Burden of metabolites of 3-OHBaP (mol) resulting from liver metabolism 
as a function of time (h) 
 
 
Fraction of BaP in blood compared to total amounts in blood and tissues in 
equilibrium with blood (%) 
Fraction of BaP in liver compared to total amounts in blood and tissues in 
equilibrium with blood (%) 
Fraction of BaP in skin compared to total amounts in blood and tissues in 

























































Fraction of BaP in kidney compared to total amounts in blood and tissues in 
equilibrium with blood (%) 
Fraction of BaP in non-observed organs compared to total amounts in blood 
and tissues in equilibrium with blood (%) 
 
Transfer rate of BaP from blood to liver (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from blood to skin (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from blood to kidney (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from blood to lung (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from blood to adipose tissues (h
-1
) 




Transfer rate of BaP from liver to blood (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from skin to blood (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from kidney to blood (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from lung to blood (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from adipose tissues to blood (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from non-observed tissues to blood (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from liver to the gastrointestinal tract (h
-1
) 
Transfer rate of BaP from the first segment of the gastrointestinal tract to 
the second segment (h
-1
) 








Fraction of 3-OHBaP in blood compared to total amounts in blood and 
tissues in equilibrium with blood (%) 
Fraction of 3-OHBaP in liver compared to total amounts in blood and 
tissues in equilibrium with blood (%) 
Fraction of 3-OHBaP in skin compared to total amounts in blood and tissues 
in equilibrium with blood (%) 
Fraction of 3-OHBaP in non-observed organs compared to total amounts in 
blood and tissues in equilibrium with blood (%) 
 
Transfer rate of 3-OHBaP from blood to liver (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from blood to skin (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from blood to kidney (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from blood to lung (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from blood to adipose tissues (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from liver to blood (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from skin to blood (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from kidney to blood (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from lung to blood (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from adipose tissues to blood (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from liver to the gastrointestinal tract (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from the first segment of the gastrointestinal tract 




















Transfer rate of 3-OHBaP from the first segment of the gastrointestinal tract 
back to liver (h
-1
) 
Transfer rate of 3-OHBaP from the second segment of the gastrointestinal 
tract to feces (h
-1
) 




Metabolism rate of BaP into 3-OHBaP in lung (h
-1
) 
Metabolism rate of BaP into 3-OHBaP in liver (h
-1
) 
Metabolism rate of BaP into metabolites other than 3-OHBaP in lung (h
-1
) 
Metabolism rate of BaP into metabolites other than 3-OHBaP in liver (h
-1
) 







Table 4-2 : Parametric Values of the Toxicokinetic Model for BaP and 3-OHBaP 
 
Parameters Values 
Fractional tissue partition 
with reference total amounts 
in blood and tissues in 









































































































































These fractions are defined as follows: 𝑓𝑋 =
𝐵𝑎𝑃 𝑖𝑛 𝑐𝑜𝑚𝑝𝑎𝑟𝑡𝑚𝑒𝑛𝑡 𝑋






Table 4-3 : Elimination Half-lives of BaP and 3-OHBaP in Blood and Tissues, as 


























, where the exponent 
exp
 refers to experimental data, 
theo
 is related 
to model prediction of data points at time i and σ represents the standard deviation from 
the corresponding data set.  
  
 Elimination half-life (h)  
 BaP 3-OHBaP  





0.014 t½BLU 0.162 t½blu 42.7 





0.809 t½LGI 118 t½lol 0.505 
t½LOL 0.799   
Kidney t½KU 1.89 0.410 t½ku 76.1 0.063 






t½GIF 5.55 t½gif 5.55 
Urine - - - - - 0.139 





0.122 t½LUlu 177   




Figure 4-1: Chemical structures of BaP and its 3-OHBaP metabolite. 
 
  
Benzo(a)pyrene    3-Hydroxybenzo(a)pyrene 




Figure 4-2: Conceptual model of the kinetics of BaP and 3-OHBaP in rats (see Table 4-1 for 







Figure 4-3: Comparison of model simulations (solid and dotted lines) with experimental data 
(symbols) of Marie et al. (2010) on the time profiles of BaP in blood and tissues of male 






















Figure 4-4: Comparison of model simulations (solid and dotted lines) with experimental data 
(symbols) of Marie et al. (2010) on the time profiles of 3-OHBaP in blood and tissues of male 
























Figure 4-5: Comparison of model simulations (solid and dotted lines) with experimental data 
(symbols) of Marie et al. (2010) on the cumulative excretion time courses of 3-OHBaP in 
urine and BaP in urine and faeces of male Sprague-Dawley rats following an intravenous 





Figure 4-6: Comparison of model simulations (solid line) with experimental data (symbols) of 
Bouchard and Viau (1996) on the urinary cumulative excretion time courses of 3-OHBaP in 
the urine of male Sprague-Dawley rats following an intravenous injection of 40 µmol/kg bw 








Figure 4-7: Comparison of model simulations (solid line) with experimental data (symbols) of 
Lee et al. (2003) on the urinary cumulative excretion time courses of 3-OHBaP in the urine of 
male Sprague-Dawley rats following an intraperitoneal injection of 20 mg/kg bw of BaP 
(supposing an average animal weight of 200 g and a constant 25 mL of urine excreted per rat 







Figure 4-8: Comparison of model simulations with the human data (symbols) of Lafontaine et 
al. (2004) on the urinary excretion time courses of 3-OHBaP in the urine of a worker of a 
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3-Hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP) in urine has been proposed as a biomarker of 
occupational exposure to polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). However, to reconstruct 
exposure doses in workers from biomarker measurements, a thorough knowledge of the 
kinetics of the benzo(a)pyrene (BaP) and 3-OHBaP given different routes of exposure is 
needed. A rat physiologically-based pharmacokinetic (PBPK) model of BaP and 3-OHBaP 
was built. Organs (tissues) represented as compartments were based on in vivo experimental 
data in rats. Tissue: blood partition coefficients, permeability coefficients, metabolism rates, 
excretion parameters, and absorption fractions and rates for different routes-of-entry were 
obtained directly from published in vivo time courses of BaP and 3-OHBaP in blood, various 
tissues and excreta of rats. The latter parameter values were best-fitted by least square 
procedures and Monte Carlo simulations. Sensitivity analyses were then carried out to ensure 
the stability of the model and the key parameters driving the overall modeled kinetics. This 
modeling pointed out critical determinants of the kinetics: 1) hepatic metabolism of BaP and 
3-OHBaP elimination rate as the most sensitive parameters; 2) the strong partition of BaP in 
lungs compared to other tissues, followed by adipose tissues and liver; 3) the strong partition 
of 3-OHBaP in kidneys; 4) diffusion-limited tissue transfers of BaP in lungs and 3-OHBaP in 
lungs, adipose tissues and kidneys; 5) significant entero-hepatic recycling of 3-OHBaP. Very 
good fits to various sets of experimental data in rats from four different routes-of-entry 
(intravenous, oral, dermal and inhalation) were obtained with the model. 
 







Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are common occupational and environmental 
contaminants. Benzo(a)pyrene (BaP) is one of the most potent PAH, classified as a known 
human carcinogen [1]. Recently, measurement of its 3-hydroxybenzo[a]pyrene (3-OHBaP) 
metabolite in urine of workers has been proposed to assess occupational exposure to BaP and 
by extension to PAHs. 
 
To allow a proper interpretation of biomonitoring data and reconstruct dose from 
biomonitoring data, kinetic modeling is increasingly used [2,3]. A physiologically-based 
pharmacokinetic (PBPK) model has been proposed by Moir et al. and Clowell et al. [4,5] to 
simulate the kinetics of BaP but such model did not aim at establishing the relation between 
BaP kinetics and that of its metabolites, such as 3-OHBaP. In the model of Moir et al. [4], 
parameter values such as tissue: blood partition coefficients were determined from in vitro 
data, but it is also possible to develop a method for the in vivo determination of these 
parameters from the time-courses of the compound of interest in blood and tissues of animals. 
Since the tissue: blood partition and tissue permeability coefficients can be found to be 
proportional to the typical octanol-water partition coefficients [6,7], one expects those 
coefficients to remain almost constant between animals and humans [8]. The same values 
determined in vivo in animals could then be used directly in a PBPK model extrapolated to 
humans. 
 
The general objective of the present study was to develop a PBPK model to describe the 
kinetics of BaP and its metabolite 3-OHBaP in rats for different exposure routes and temporal 






5.3 Materials and Methods 
 
5.3.1 Conceptual representation of the model 
 
A PBPK model representing the kinetics of BaP and its metabolite 3-OHBaP was developed. 
Organs (tissues) represented as compartments are based on in vivo experimental data and 
toxicokinetic modeling performed in rats by our team [9,10]. The conceptual representation of 
the model is shown in Figure 5-1. The kinetics of BaP and 3-OHBaP were simulated for four 
different routes of exposure: inhalation, intravenous, oral, and skin. 
 
For each organ, it was determined whether the transfer was limited by tissue perfusion or 
diffusion (permeability), hence if a tissue: blood equilibrium was reached instantaneously or if 
transfer to the tissue was limited by diffusion (permeability) of the molecule through the cell 
membranes. For each of these processes, different differential equations must be considered. 
This step precedes optimization of model parameters. To define which organ exhibited a 
diffusion-limited transfer, we used a novel data-based method where peak concentration was 
determined mathematically for each organ simply by assuming that the kinetics were only 
limited by the perfusion for the entire system (each maximum tissue concentration being 
proportional to the tissue volume). Then, when the value obtained was in agreement with the 
experimental data of Marie et al. [9], we considered that the tissue distribution was limited by 
the tissue perfusion, otherwise a cell/tissue distribution limited by diffusion was considered 
[11]. More specifically, tissue perfusion-limited processes were described only by two free 
parameters per compartment: the input and the output rates. The input rate is not really a 
“free” parameter given that it is determined by Qtissue (the blood flow rate to a given tissue). 
The output rate is determined by the ratio Qtissue/(PtissueVtissue), hence by the tissue 
volume/weight Vtissue and the tissue partition coefficient Ptissue. Therefore, the output rate is 
fixed by the tissue partition coefficient value and determines the elimination slope of the tissue 
time-course curve. In other words, by fixing this value to best fit the observed elimination 
slope of the time course curve, we are automatically fixing the maximum value and the 
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corresponding time-to-maximum concentration. If the tissue kinetics is truly perfusion-limited, 
these two parameters are sufficient to describe the complete shape of the tissue-time course. 
Otherwise, it means that other mechanisms intervene, namely, tissue diffusion kinetics (e.g. 
good simulation of the slope but underestimation of tissue levels of BaP or 3-OHBaP, good 
estimation of maximum amounts of BaP or 3-OHBaP but underestimation of elimination rate, 
etc.). 
 
In the model, all compartments were considered to be in equilibrium with venous blood at any 
time and no organ was considered to be in complete state of kinetic equilibrium. In addition, 
the kinetics of BaP and 3-OHBaP in the whole blood were modeled; hence, the model 
developed does not consider sub-compartments and thus distinct dynamics between red blood 
cells and plasma. Regarding the hepatic kinetics, we have considered a combined source of 
blood flow from the arterial and hepatic portal vein for BaP while we have taken into account 
an entero-hepatic recycling for 3-OHBaP. Based on the toxicokinetic modeling reported in 
Heredia et al. [10], it was also considered that the lung and skin biotransformation was 
negligible compared to hepatic metabolism. We have further assumed that the oral absorption 
rate was a combination of uptake through the epithelium of gastrointestinal tract and the rate 
of transfer from blood of the hepatic portal vein to the liver. This rate thus represents the total 
effective absorption rate of orally administered BaP by the different parts of the GI tract 
(including the stomach and small intestine) and delivery to the liver (by hepatic portal vein). 
The oral absorption fraction corresponds to the fraction transferred from the GI tract to the 
liver (absorption) versus the unabsorbed fraction transferred to the faeces (faecal elimination). 
 
The proposed PBPK model considers linear kinetics and is thus represented by first order 
differential equations. Therefore, all differential equations used in model development are 
linear combinations leading to infinite domains of validity. However, our model has only been 





5.3.2 Kinetic parameters 
 
All values of physiological parameters such as organ weights, blood volume and tissue blood 
flow rates (% of cardiac output) used to model the compartmental kinetics correspond to 
values commonly used in rats (as prescribed in Brown et al. [12]). Tissue: blood partition 
coefficients, tissue permeability coefficients, metabolism rates, excretion parameters, and 
absorption rates and fractions for different routes of entry (inhalation, dermal, oral) were 
obtained directly from in vivo rat data available in the literature. More specifically, the 
experimental data shown in Table 5-1 were used to determine unknown parameter values. 
Briefly, once the volumes and physiological blood flow rates were determined for each 
organ/tissue, the remaining parameters to determine were the partition coefficients in the case 
of organs with perfusion-limited transfers and permeability coefficients for tissues with 
diffusion-limited processes, as well as the rate of hepatic metabolism. 
 
A set of coupled Monte Carlo algorithms have been generated to calculate all possible values 
for these unknown parameters (see, e.g., [13]). Matlab software was used for these iterations. 
The details of this process are shown schematically in Figure 5-2. This step is a central novel 
aspect of this project. Similar attempts have been reported [14-21] but most researchers 
calculate very specific in vivo parameters, while relying on in vitro data for most values of 
partition and permeability coefficients as well as metabolism constants in their models. 
 
The main statistical criterion used to test the quality of fits of the differential equations to the 
experimental data was the Pearson χ2, and the corresponding (1-p)% value [22], which is a 
commonly used test to determine the correspondence of a general function to a set of 
Gaussian-distributed points. The experimental data were considered log-normally distributed 







5.3.3 Model simulations 
 
Once all the parameters of the model were fixed, using Monte Carlo runs, simulations were 
carried out by numerically solving the system of differential equations representing the 
kinetics of BaP, on the one hand, and 3-OHBaP, on the other hand. All simulations were 
performed using Matlab. 
 
5.3.4 Sensitivity analysis 
 
Sensitivity analyses were performed to verify the stability of the model. There are several tests 
to measure the sensitivity of a particular parameter on a given function. In general, sensitivity 
analysis is a mathematical procedure in which we verify how the value of a dependent 
function is modified as we vary the default value of a given parameter (one independent 
degree of freedom), while keeping the rest of the parameters unchanged. 
 
In addition, another type of sensitivity analysis was performed to test the stability of the model 
for different routes of exposure and synergistic effects between parameters. We simulated the 
time profile of 3-OHBaP in urine following a combined exposure to 40 µmol/kg BaP by 
ingestion, dermal contact, inhalation and intravenous injection. We performed a Monte Carlo 
analysis in these conditions, in which all model parameter values were varied stochastically. 
Then, we estimated the difference between the profiles resulting from the overall parameter 
changes and those obtained with the default parameter values (initially optimized). Of all these 
calculations (more than 1000 runs), 91.7% ± 1.63% of the simulations showed a variation 






5.3.5 Model validation 
 
Finally, the model ability to simulate in vivo time course data other than those used to 
determine model parameters was verified. These data are presented in Table 5-2. 
 
5.4 Results  
 
The PBPK model obtained proved to be very suitable for reproducing data from Marie et al. 
[9] on the time profiles of BaP and 3-OHBaP in various biological matrices of rats exposed 
intravenously. Numerical simulations are presented in Figures 5-3 and 5-4. All values of (1-
p)% for each curve showed good adjustments, well above 90%. Tissue: blood partition 
coefficients, elimination rates, tissue permeability coefficients and metabolism constants 
derived from these data are shown in Table 5-3. Sensitivity calculated for all parameters is 
listed in Table 5-3 as well. The most sensitive parameters were found to be the metabolic 
constant and urinary elimination rate. 
 
Tissue: blood partition coefficients for BaP are very different between tissues. Lung: arterial 
blood partition coefficient value is several orders of magnitude higher than those of other 
tissues, followed by the adipose tissues and the liver. On the other hand, partition coefficient 
values of 3-OHBaP do not differ much from one tissue to the other, compared to the parent 
compound. The kidney is the organ which concentrated 3-OHBaP the most, with a tissue: 
blood partition coefficient about one order of magnitude higher than those of other organs. 
Tissue distribution (hence the different tissue: blood partition coefficients) is very different 
between BaP and 3-OHBaP, with the exception of the skin, which concentrates in the same 
manner both molecules. 
 
Tissue distribution limited by diffusion, as represented by tissue permeability coefficients, had 
to be considered for BaP only in lungs and for 3-OHBaP in lungs, adipose tissues and kidneys. 
For BaP, the lungs exhibited the highest tissue permeability coefficient while for 3-OHBaP it 
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was the kidney that showed the highest value. Sensitivity analysis values presented in Table 5-
3 show that the permeability coefficients are not the key parameters determining the overall 
time courses of BaP or 3-OHBaP in the various tissues. For instance, smaller permeability 
coefficients would only decrease concentrations at all times proportionally in organs limited 
by diffusion without significantly altering the curves of the other compartments. . 
 
The metabolic constants in the model only determine the ratio between the maximum velocity 
rate and the Michaelis affinity constant (Vmax/Km) of each molecule as our model represents 
only the first linear approximation of the Michaelis-Menten mechanism, but this is in line with 
the observed lack of saturation process in liver metabolism over the studied exposure dose 
range (up to 9 µmol dose). Results presented in Table 5-3 show a very rapid biotransformation 
of BaP into its various metabolites. Since our model only tracks the 3-OHBaP metabolite, we 





















.      (5-2) 
 
We have also considered a rapid biotransformation of 3-OHBaP. According to the percentage 
of sensitivity reported in Table 5-3, it is clear that the metabolic constants of BaP and 3-
OHBaP are the parameters that influence the most the urinary excretion kinetics, because even 
a very small variation in these parameters can cause the simulation of the expected urinary 
excretion to change by at least 10%.  
 
In addition to the importance of the metabolic constants, we found that the elimination rates of 
3-OHBaP largely determine the urinary excretion kinetics. The fastest 3-OHBaP transfer rate 
is the transfer from the liver to the bile (klgi more than two orders of magnitude higher), which 
leads directly to high levels of 3-OHBaP in faeces. The values of the other excretion 
parameters are similar, the Kkbr value for the 3-OHBaP transferred from kidneys to the bladder 
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being of the same order of magnitude as the rate of elimination of 3-OHBaP from the bladder 
to urine Kbu and the faecal excretion Kgif. 
 
Once the PBPK model was built and the sensitivity of the parameters was established, we 
tested the ability of the model to reproduce accurately different independent sets of 
experimental data on the internal kinetics. In particular, the model was used to simulate other 
intravenous data available in rats [23,24]. Bouchard and Viau [23] exposed Sprague-Dawley 
rats (n = 4) intravenously with the same dose that has generated the experimental data used for 
the construction of our model. Data on the excretion time course of 3-OHBaP in urine were 
provided in this study over a 90-h period following intravenous injection of 40 µmol of BaP 
/kg body weight (bw). Similarly, Cao et al. [24] studied the excretion profile of 3-OHBaP in 
the urine of Sprague-Dawley rats over a 37-h period following intravenous injection of 1 mg 
BaP/kg bw. Figure 5-5 shows the comparison of simulated and observed kinetics without any 
modification of model parameters. The model adequately reproduced the urinary profiles with 
a (1-p)% value on the corresponding χ2 statistics greater than 99%. 
 
The model was also used to simulate the data available in rats exposed by inhalation or 
intratracheal instillation (Figure 5-6). Using the experimental data presented by Weyand and 
Bevan [25], we were able to adjust the respiratory parameters (see Table 5-3). For BaP, a 
blood: air partition coefficient relatively close to one was obtained to represent exhalation. 
Moreover, given the low concentrations of 3-OHBaP in the lungs, we did not include 
expiration of 3-OHBaP metabolite in the modeling. Our PBPK model was able to reproduce 
the time profile of BaP in blood reported by Weyand and Bevan in Sprague-Dawley rats (n = 
3) exposed to 1 mg of BaP /kg bw by intratracheal instillation. The model was also able to 
simulate adequately another independent set of data from Ramesh et al. [26] on the time 
profile of BaP in blood of male Fisher rats (n=5) over a 4-h period following a 4-h inhalation 
of 100 mg/m
3
 of BaP. 
 
Furthermore, the kinetics of BaP and 3-OHBaP after dermal exposure were also simulated. 
The urinary excretion profile of 3-OHBaP presented by Payan et al. [27] was used to derive 
dermal absorption parameters and the ability of the model to simulate another independent set 
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of cutaneous data [28] was then tested. Payan et al. determined the temporal profile of 3-
OHBaP in urine after a dermal application of 70 mg of BaP in Sprague-Dawley rats while 
Jongeneelen et al. [28] have documented the time profile in male Wistar rats after dermal 
application of 50 µmol/kg body weight of BaP. As shown in Figure 5-7, the model adequately 
reproduced the experimental data used to fit skin parameters (see Table 5-3), but was also able 
to reproduce the independent experimental data of Jongeneelen et al. [28]. 
 
Finally, to establish the oral absorption rate (see Table 5-3), the experimental data of Cao et al. 
[24] on the time profile of BaP in blood of Sprague-Dawley rats after an exposure to 20 mg of 
BaP/kg bw were used. Our single compartment modeling of the GI tract was found to 
adequately simulate oral time profiles since, as described in Crowell et al. [5], the oral 
absorption rate is expected to have a first order behavior and can therefore be modeled as a 
global effective mechanism instead of several small steps. It was then verified that the model 
adequately simulated the corresponding 3-OHBaP data reported by the same authors. Figure 8 
shows the respective PBPK simulations without any adjustment of model parameter values. 
The model adequately reproduced the time courses by different routes of exposure (Figures 5-
6, 5-7 and 5-8) with a χ2 corresponding to a (1-p)% value above 90%. 
 
Other observed time course results, listed in Table 5-1, have also been simulated. In all the 
cases, our PBPK model was able to accurately reproduce the observed concentrations of BaP 
or 3-OHBaP in all of the studied tissues and fluids, within an order of magnitude. However, 
some of the experiments, on BaP only (particularly, Moir et al. [29]), have shown a steeper 
elimination slope than the one predicted by our model. Furthermore, differences observed in 
the studies mentioned can be a result of various factors such as: very different methodologies 
to measure the parent compound and to isolate the metabolites, possible differences in 
accounted free and conjugated molecules, different species of rats, very short periods of 







To our knowledge, no PBPK model has been published to describe and explain the overall 
linked kinetics between BaP and its 3-OHBaP biomarker of exposure. Ciffroy et al. [30] 
presented an integrated modeling approach for predicting internal tissue concentrations of BaP 
from water intake by coupling a multimedia environmental model and a PBPK model. 
Unfortunately, they did not present any details on the PBPK model developed that can be used 
for other purposes. Actually, the model presented in their paper was an adaptation of a more 
generic PBPK mainly based on a related PAH, pyrene. Recently, Crowell et al. [5] published a 
model similar to the one developed at the same time by our team for BaP, but the model 
focussed only on the parent compound. Similarly, Haddad et al. [31] and Jongeneelen and 
Berg [32] proposed a PBPK model to simulate exposure to pyrene and its 1-hydroxypyrene 
metabolite, which, even though could be a good starting point for the kinetics of BaP and 3-
OHBaP (e.g the relevant organs and their diffusion-limited features), does not directly 
represent the intricate behavior observed for BaP and 3-OHBaP.  
 
From model simulation of the time course of BaP and 3-OHBaP in blood and tissues in 
dynamic equilibrium with blood, a bi-exponential elimination behaviour was observed. Each 
exponential trend reflects different biological processes. The steepest slope is modeled to be 
driven by the rapid biotransformation of BaP following exposure to BaP. The second phase is 
modeled to be associated with the slow release of BaP from adipose tissues that act as storage 
tissues. There is good evidence of binding of BaP to lipoproteins and the influence of plasma 
lipoproteins and albumin as carriers of BaP in rats [33]. Later, Sugihara and James [34] 
suggested, in an in vitro bovine study, that 3-OHBaP metabolite could also bind covalently to 
blood proteins. Our PBPK model was not able to distinguish between lipid storage and protein 
binding of BaP and 3-OHBaP since they are mathematically equivalent representations. In 
order to account for the respective contribution of protein binding and adipose tissue storage, 
it would require experimentally tracking the free and the bound components of BaP and 3-




Concerning the routes-of-entry, Sagredo et al. [35] suggested that the distribution and tissue 
levels of BaP and BaP-protein adducts are clearly dependent on the route of exposure. Very 
few inhalation studies in animals are available; the study of Ramesh et al. [26] used in the 
current modeling and that of Wang et al. [36], who characterized BaP and its hydroxy 
metabolites in the urine of 24 rats exposed to asphalt fumes, are about the only available 
studies. Contrary to inhalation and oral exposure, one would expect a slower dermal 
absorption of BaP. However, our modeling rather showed that the slow release of BaP from 
adipose tissues and lungs (possibly lipid components of the lung) was the rate-limiting step in 
the kinetics and driving the overall observed time profiles of BaP in blood.  
 
Modeling of the various available data appears to indicate that liver metabolism dominated the 
overall metabolism of BaP and even 3-OHBaP metabolite. In other words, with a model 
considering negligible biotransformation in organs other than the liver, we were able to 
reproduce the blood and tissue time courses for different routes-of-entry over time ranges 
relevant for biomonitoring (hours). However, there exists some evidence of BaP 
biotransformation in different organs [37]. Most in vitro studies refer to a significant BaP 
biotransformation capacity of the liver but also the lungs. Nevertheless, in vivo, it is expected 
that the lungs will play an important role in the kinetics at very short times following an 
inhalation exposure (minutes). From a biomonitoring standpoint using BaP metabolites, 
pertinent time scales are in the hour range rather than minute range, hence when the liver 
becomes the main BaP biotransformation contributor. Weyand and Bevan [25] reported that 
59.6% of an intratracheal 
3
H-labelled BaP dose in Sprague-Dawley rats were recovered as 
radioactivity in lungs five minutes post-exposure and this percentage fell to 15.4% one hour 
post-dosing, while liver radioactivity represented 15.4 and 15.8% of dose five minutes and one 
hour post-dosing, respectively. Molliere et al. [38] also showed that perfused lungs from rats 
released free and conjugated metabolites of BaP to the perfusate; however, when the liver was 
incorporated to the perfusion circuit, the metabolites found were reduced to less than 20% of 
the concentrations found in the absence of the liver, which shows the major contribution of the 
metabolism from the liver over the lungs. Furthermore, Molliere et al. [39] concluded that 
liver metabolism was more rapid than that of lungs, even though total metabolite formation in 
the lungs after two hours was comparable with that of the liver. Finally, with regard to the 
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metabolic constant values found, the kinetic model built is very dependent on those values. 
The metabolic rate constants of BaP into total metabolites (as well as the fraction of 3-OHBaP 
produced) and of 3-OHBaP to other metabolites are among the most sensitive parameters in 
the system (Table 5-3). Since there is evidence that there may be wide variations in those 
values (e.g. 9% in rodents and 65.9% in humans [39,52,53]), this intra-individual and inter-
species sensitivity must be taken into account whenever this kind of model is employed. 
Variations in metabolic constant values were found to have an impact mainly on the 
percentage of BaP dose recovered as 3-OHBaP in urine but had limited effect on the shape of 
the time course curve of this biomarker of exposure.                
 
In a dermal study, DiGiovanni et al. [40] showed that cultures of mouse epidermal cells 
effectively metabolized 
3
H-BaP with trans-7,8-dihydro-7,8-dihydroxybenzo(a)pyrene and 3-
OHBaP as the major organic solvent-extractable metabolites found in the intracellular 
cultures; the water-soluble metabolites found in the extracellular medium were conjugated to 
glucuronic acid (primarily 3-OHBaP and several quinones). However, our model was able to 
suitably represent the dermal exposure and skin irrigation without any form of metabolism in 
the skin. 
 
Chipman et al. [41] provided evidence supporting the importance of the enterohepatic 
recycling of 3-OHBaP in rabbits as a result of observations of 3-OHBaP in the bile. Van 
Schooten et al. [42] later measured 3-OHBaP in blood, faeces or urine of rats exposed to 
contaminated soil containing BaP and found non linear pharmacokinetic parameters in their 
study, which also lead them to suggest the importance of enterohepatic recycling in the 
kinetics. Our model corroborated their findings by including an enterohepatic recycling of 3-
OHBaP, which proved to be very important in the kinetics of this BaP metabolite. 
 
The atypical time course of 3-OHBaP in kidneys and urine was expected to result from the 
difference between the relatively rapid uptake of 3-OHBaP in the kidneys and its slower 
release; the underlying mechanism may be a differential rate of transfer between the apical and 
basolateral transporters of kidney tubules. Our model also assumed a simple transition time in 
the bladder (no metabolism), which allowed to reproduce the slight temporal shift in 3-OHBaP 
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time courses observed in urine compared to kidneys. This may result from a possible 
interaction of 3-OHBaP in the bladder. Using rat and human cell cultures, Moore et al. [43] 
found evidence that BaP can be metabolized in the bladder of both species, forming similar 
metabolites but in slightly different proportions. They also reported that BaP metabolites could 
covalently bind to DNA of urothelial tissues. Finally, 3-OHBaP in kidneys exhibited a slow 
elimination (with respect to its blood perfusion input), which was reflected by an observed 
delay in time-to-peak levels of a few hours compared to other tissues.  
 
The model developed in rats using an in vivo determination of parameter values, not only 
provided a better understanding of the relationship between BaP and its biomarker of exposure 
3-OHBaP but also sets the basis for the establishment of a human PBPK model, including 
most sensitive parameters to consider. In particular, results of sensitivity analysis showed that 
we must be very careful when applying the proposed PBPK model to subjects that may have a 
metabolism different from that of male Sprague-Dawley rats. Tissue: blood partition 
coefficients determined from in vivo time profiles, and which are considered similar between 
rats and humans, will also be valuable parameters values in the extrapolated model. The 
human model will serve to reconstruct absorbed doses of BaP in workers for which repeated 
biological measurements are collected. More importantly, as done for other compounds 
[2,44,3], it will also allow estimating biological reference values (BRV), hence urinary 
biomarkers levels of 3-OHBaP corresponding to an available exposure dose limits for BaP. It 
will then be possible to directly compare urinary excretion values measured in workers with 
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5.7 Appendix  
 
The following set of linear equations was used to mathematically represent the system 
described in Figure 5-1. As usual, C stands for concentrations (mol/mL), A for amounts 
(mol), Q for regional blood flow, V for volumes, P for tissue: blood partition coefficients, PA 
for permeability-area coefficients, f for fractions (e.g. fraction of blood in tissues), KP for skin 
permeability coefficient, K for rates, S surface of exposure, VMAX total maximum rate of 
metabolism and Km for Michaelis affinity constant. Finally, tissues and fluids are labeled 
(subscripts) as follows: LU for lungs, AT for adipose tissues, V for venous blood, A for 
arterial blood, S for skin, K for kidneys, L for liver, R for the rest of the body, GI for 
gastrointestinal tract, BR for bladder, F for faeces and, U for urine, I for inhalation, D for 
dermal application, ORAL for oral administration and IV for intravenous bolus. 
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AF(t) = KFAGI(t).          (5-13) 
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5.9 Captions to figures 
 
Figure 5-1 : Conceptual PBPK model of the kinetics of BaP and 3-OHBaP in rats. Tissue-
diffusion limited processes were considered for BaP and 3-OHBaP in lungs as well as 3-
OHBaP in kidneys and adipose tissues 
 
Figure 5-2 : Monte Carlo algorithm proposed for the determination of the parameter values of 
the tissue: blood partition coefficients, tissue permeability coefficients and metabolism 
constants in the PBPK model 
 
Figure 5-3 : Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of 
Marie et al. [9] on the time profiles of BaP in blood and tissues of male Sprague-Dawley 
rats following an intravenous injection of 40 µmol/kg bw of BaP. Each symbol represents 
experimental means and vertical bars are standard deviations (n = 4). ● and solid line, 
lungs; ▲ and dash-dotted line, adipose tissues; ■ and dash-dot-dotted line, blood;  and 
small-dashed line, liver; ▼ and dotted line, kidney;  and large dashed line, skin 
 
Figure 5-4 : Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of 
Marie et al. [9] on the time profiles of 3-OHBaP in blood and tissues of male Sprague-
Dawley rats following an intravenous injection of 40 µmol/kg bw of BaP. Each symbol 
represents experimental means and vertical bars are standard deviations (n = 4). ● and solid 
line, lungs; ▲ and dash-dotted line, adipose tissues; ■ and dash-dot-dotted line, blood;  
and small-dashed line, liver; ▼ and dotted line, kidney;  and large dashed line, skin 
 
Figure 5-5 : Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of 
Bouchard et al. [23] (● and solid line) and Cao et al. [24] (▲ and dashed line) on the time 
profiles of 3-OHBaP in urine of male Sprague-Dawley rats following an intravenous 
injection of 40 µmol/kg bw of BaP and 1 mg/kg bw of BaP, respectively. Each symbol 




Figure 5-6 : Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of 
Weyand and Bevan [25] (● and dashed line) and Ramesh et al. [26] (▲ and solid line) on 
the time profiles of 3-OHBaP in blood following an inhalation of 1 mg/kg bw of BaP in 
male Sprague-Dawley rats and 100 mg/m
3
 BaP concentration in male Fisher 344 rats, 
respectively. Each symbol represents experimental means and vertical bars are standard 
deviations (n = 3 and 5, respectively) 
 
Figure 5-7 : Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of 
Payan et al. [27] (right axis; ● and solid line) and Jongeneelen et al. [28] (left axis; ▲ and 
dashed line) on the time profiles of 3-OHBaP in urine following a dermal application of 70 
mg of BaP in male Sprague-Dawley rats and 50 μmol/kg bw of BaP in male Wistar rats, 
respectively. Each symbol represents experimental means and vertical bars are standard 
deviations (n = 6 and 3, respectively) 
 
Figure 5-8 : Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of Cao 
et al. [24] on the time profiles of BaP (● and solid line) and 3-OHBaP (▲ and dashed line) 
in blood of male Sprague-Dawley rats following an oral exposure of 20 mg/kg bw of BaP. 













































































Table 5-2 : Experimental studies used to assess the model's ability to simulate various animal data available. 
Compound Dose Dosage Species 
Route of 
exposure 










IV 4 0 -72 Urine Bouchard et 
Viau [23] 




IV et oral - 0- 35 Blood Foth et al. [45] 
BaP and 
3-OHBaP 







Oral 3 0-144 Urine Jongeneelen et 
al. [46] 
BaP 100 mg/kg Single Fisher-344 
rats 
Oral 5 0-72 Blood, liver, 
lungs and 
faeces 
Ramesh et al. 
[47] 

















3 0-144 Urine Jongeneelen et 
al. [49] 
BaP 2, 6, 15 mg/kg Single Male 
Wistar rats 
IV 4 0-32 Blood, adipose 
tissue, kidneys, 
Moir et al. [29] 
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Compound Dose Dosage Species 
Route of 
exposure 




liver and lungs 
BaP and 
3-OHBaP 








IP 5 0-100 Urine Lee et al. [51] 
BaP and 
3-OHBaP 




IV et oral 4 0-34 Blood (3-
OHBaP), urine 
et faeces 
Cao et al. [24] 








 Single Fisher-344 
rats 
Inhalation 5 0-4 Blood Ramesh et al. 
[26] 










Table 5-3 : Model parameters obtained from in vivo experimental data of Marie et al. [9], Weyand and Bevan [25], Payan et al. [27] 
and Cao et al. [24].  
   BaP 3-OHBaP 
 Matrix Parameter Value Sensitivity* Value Sensitivity* 
Partition 
coefficients 
Lungs PLUA 2670.00 ±15% 2.92 ±15% 
Adipose 
tissues 
PATV 65.90 ±15% 1.42 ±15% 
Skin PSV 1.87 ±15% 0.80 ±15% 
Kidneys PKV 2.08 ±15% 40.40 ±15% 
Liver PLV 12.90 ±15% 1.83 ±15% 
Rest of the 
body 
 
PRV 10.00 ±15% 1.00 ±8.3% 
Permeability 
coefficients 
Lungs PALU [mL/h] 80.70 ±15% 0.20 ±15% 
Adipose 
Tissue 
PAAT [mL/h] - - 0.711 ±15% 
Kidneys 
 








   BaP 3-OHBaP 









(i)∀i  [mL/h] 


















0.185 ±1.6% - - 
Elimination 
rates 
Urine KB [1/h] 0.338 ±15% 42.70 ±2.5% 
 KKB [1/h] - - 0.633 ±1.6% 
 KBU [1/h] - - 0.102 ±2.5% 
Faeces KF [1/h] 0.334 ±15% 0.173 ±3% 







Oral fabskORA [1/h] 2330.00 ±15% - - 
Cutaneous kP [cm/h] 0.0119 ±15% - - 
 PDV 1.0 ±15% - - 
Inhalation 
 
PB 2.04 ±5.5% - - 
 
* 
Range of parameter variation during Monte Carlo simulation to obtain 91.7 ± 1.63% of runs (nO(103)) within a maximum 











Figure 5-2: Monte Carlo algorithm proposed for the determination of the parameter values of the 
tissue: blood partition coefficients, tissue permeability coefficients and metabolism constants 






Figure 5-3: Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of Marie 
et al. [9] on the time profiles of BaP in blood and tissues of male Sprague-Dawley rats 






Figure 5-4: Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of Marie 
et al. [9] on the time profiles of 3-OHBaP in blood and tissues of male Sprague-Dawley rats 






Figure 5-5: Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of 
Bouchard et al. [23] (● and solid line) and Cao et al. [24] (▲ and dashed line) on the time 
profiles of 3-OHBaP in urine of male Sprague-Dawley rats following an intravenous injection 






Figure 5-6: Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of 
Weyand and Bevan [25] (● and dashed line) and Ramesh et al. [26] (▲ and solid line) on the 
time profiles of 3-OHBaP in blood following an intratracheal instillation of 1 µg/kg bw of BaP 
in male Sprague-Dawley rats and 100 mg/m
3







Figure 5-7: Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of Payan 
et al. [27] (right axis; ● and solid line) and Jongeneelen et al. [28] (left axis; ▲ and dashed 
line) on the time profiles of 3-OHBaP in urine following a dermal application of 70 μg of BaP 






Figure 5-8: Comparison of model simulations (lines) with experimental data (symbols) of Cao et 
al. [24] on the time profiles of BaP (● and solid line) and 3-OHBaP (▲ and dashed line) in 
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Biomathematical modeling has become an important tool to assess xenobiotic exposure in 
humans. In the present study, we have used a human physiologically-based pharmacokinetic 
(PBPK) model and an simple compartmental toxicokinetic model of benzo(a)pyrene (BaP) 
kinetics and its 3-hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP) metabolite to reproduce the time-course of 
this biomarker of exposure in the urine of industrially exposed workers and in turn predict the 
most plausible exposure scenarios. The models were constructed from in vivo experimental data 
in rats and then extrapolated from animals to humans after assessing and adjusting the most 
sensitive model parameters as well as species specific physiological parameters. Repeated urinary 
voids from workers exposed to polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) have been collected 
over the course of a typical workweek and during subsequent days off work; urinary 
concentrations of 3-OHBaP were then determined. Based on the information obtained for each 
worker (BaP air concentration, daily shift hours, tasks, protective equipment), the time courses of 
3-OHBaP in the urine of the different workers have been simulated using the PBPK and 
toxicokinetic models, considering the various possible exposure routes, oral, dermal and 
inhalation. Both models were equally able to closely reproduce the observed time course of 3-
OHBaP in the urine of workers and predicted similar exposure scenarios. Simulations of various 
scenarios suggest that the workers under study were exposed mainly by the dermal route. 
Comparison of measured air concentration levels of BaP with simulated values needed to obtain a 
good approximation of observed time course further pointed out that inhalation was not the main 
route of exposure for most of the studied workers. Both kinetic models appear as a useful tool to 






Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are a class of ubiquitous contaminants found in many 
industrial settings such as aluminum plants, silicon production plants and creosote impregnation 
plants [1,2]. Workers are exposed through inhalation but also dermal contact depending on their 
job category, task and protective equipment [3-5]. Several members of this class of compounds 
have been categorized as probable or possible human carcinogens and the most studied PAH, 
benzo(a)pyrene (BaP), has been classified as a human carcinogen by the International Agency for 
Research on Cancer (IARC) [6].  
 
Most industrial settings perform a strict monitoring of air levels of PAHs in their facilities, as 
well as skin patch analysis and/or in many cases rely on the biomonitoring of exposure of their 
staff [7,42-46]. Some years ago, Jongeneelen et al. [8,9] proposed the use of 1-hydroxypyrene, a 
metabolite of the non-carcinogen PAH pyrene, as a biomarker of exposure to PAHs. More 
recently, 3-hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP) has been proposed as a complementary measure 
to better assess carcinogenic PAH exposure [7,10-14]. Typical urinary levels of 3-OHBaP in 
workers have been reported to be around 0.5 nmol/mol creatinine while the general population 
values vary around 0.1 nmol/mol creatinine [10]. Campo et al. [15] assessed PAH exposure in 
coke-oven workers by determining urinary profiles of hydroxylated (including 3-OHBaP) and 
unmetabolized PAHs showing that both hydroxylated metabolites and unmetabolized PAHs in 
urine were useful biomarkers of exposure to PAHs. A few years ago, Forster et al. [10] assessed 
external and internal exposure to PAHs in 255 workers of different industries and the reliability 
of 3-OHBaP as a biomarker of internal exposure; BaP and 3-OHBaP were detected in the urine of 
workers from all workplaces. Also, positive correlations (r = 0.6 to 0.9) between urinary 3-
OHBaP and 1-OHP as well as the sum of hydroxyphenols were found in workers of coke and 
graphite electrode production plants.  
 
To help interpretation of biomonitoring data, toxicokinetic models have been proposed. 
Biologically-based toxicokinetic models allowing to relate the time course of a biomarker of 
exposure to the time-varying amounts in the body and doses per unit of time have been used by 
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our group to reconstruct exposure in workers exposed to methanol and pesticides [16-19]. 
Recently, such type of toxicokinetic model has been developed to describe the kinetics of BaP 
and its 3-OHBaP biomarker of exposure in animals and humans [20]. Other types of kinetic 
models include physiologically-based pharmacokinetic (PBPK) models. Typically, these types of 
models are constructed from the interactions observed for a given substance with different 
organs, tissues and fluids in vitro [21-23], directly from the physicochemical characteristics of the 
substance under study [24] or simply by mathematically extrapolating its behaviour on the basis 
of similar compounds [25,26]. An animal PBPK model of BaP and its 3-OHBaP metabolite was 
recently developed to describe the kinetics of BaP and 3-OHBaP [27]. The objective of our study 
was to extrapolate this PBPK model to humans and verify its use to reproduce time courses of 3-
OHBaP in the urine of workers and predict the most plausible exposure scenarios. PBPK model 
predictions were also compared with those of a simple human toxicokinetic model based on rat 
data and relating urinary excretion of 3-OHBaP to whole body levels and BaP doses by different 




6.3 Materials and Methods 
 
6.3.1 Establishment of a human PBPK model extrapolated from a rat PBPK 
model 
 
6.3.1.1 Conceptual and functional representation  
 
A rat PBPK model representing the kinetics of BaP and its metabolite 3-OHBaP [27] was used as 
a basis for the establishment of a human-extrapolated model. The conceptual model is shown in 
Figure 6-1 and its mathematical representation is described in the Appendix. The kinetics of BaP 
and 3-OHBaP were simulated for three different routes of exposure: respiratory, dermal and oral 
exposures. 
 
6.3.1.2 Human extrapolated model parameters 
 
The rat physiological parameter values, such as organ weights, blood flow and total ventilation 
rates, were replaced by human values described in the medical literature by Davies and Morris 
[28] and Brown et al. [29]. Tissue: blood partition coefficients (describing perfusion-limited 
transfers) and tissue permeability coefficients (for diffusion-limited processes) were assumed to 
be species invariant; they were kept as established in the rat PBPK model, hence from in vivo 
time course data using a set of Monte Carlo algorithms with the Pearson χ2 as the best fit criteria 
[27, 30]. 
 
The other parameter values, which are known to be species specific, were best-fitted from 
available human data and include the metabolism rate, the excretion parameters and the dermal 
absorption parameters. The excretion parameters were adjusted from known rates (biliary 
excretion, renal filtration) in rats compared to humans [29] as described in Table 6-1. The 
metabolism rates of BaP and 3-OHBaP have been scaled from the rat model values as described 
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in Table 6-1, and the BaP/3-OHBaP metabolism ratio was kept as obtained in rats. The rat-to-
human scaling constant Crat-human is defined as the ratio between the human metabolism rates and 
the rat metabolism rates. This constant simply reflects the linear scaling that the rat metabolism 
rates must undertake in order to represent the human metabolism rates. The rat-to-human scaling 
constant Crat-human (defined as the ratio between human and rat metabolism rates) was computed 
directly from a least-square best-fit to an observed elimination time course of 3-OHBaP in the 
urine of a BaP exposed worker (using again the χ2 statistic as goodness of fit criteria). More 
specifically, the metabolism rate values of BaP and 3-OHBaP (taken to occur in the liver 
essentially) were determined by best-fit adjustments to the observed elimination time course of 3-
OHBaP in urine over the 35 to 45-h period following the onset of a weekly exposure in worker 4 
presented in Figure 6-3, after setting human physiological parameter values and excretion rate 
values. The dermal absorption parameters were extrapolated as described in Table 6-1 on the 
basis of Morimoto’s scaling [31]. 
 
6.3.1.3 Model simulation 
 
Once all the parameters of the model have been fixed, simulations were carried out by 
numerically solving the system of differential equations representing the kinetics of BaP, on the 
one hand, and 3-OHBaP, on the other hand. All simulations were performed using Matlab 2010a 
(Mathworks, MA, USA). 
 
6.3.1.4 Sensitivity simulation 
 
Sensitivity analyses were performed to verify the stability of the overall model, by stochastically 
varying simultaneously all the parameter values of the model [32,33]. This allowed testing the 
model for different routes of exposure and synergistic, combined and opposing effects of multiple 
parameter variations. We estimated the difference between the urinary excretion profiles resulting 
from all the parameter variations (1000 runs) and those obtained with the default parameter 
values (initially optimized), and calculated the mean percentages (± SD) of 20 data points (t = 8, 
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16, 24, 32, 40, 48, 56, 64, 72, 80, 88, 96, 104, 112, 120, 128, 136, 144, 152, and 160 h) falling 
within a 10% variation compared to initially optimized default parameter values. This allowed 
identifying the most sensitive parameters, as very sensitive parameters result in large variations in 
the urinary excretion profiles compared to less sensitive parameters, which cause very little 
urinary changes.  
 
6.3.2 Development of a simple compartmental toxicokinetic model  
 
A simple one-compartment model representing BaP and 3-OHBaP in the whole body was built to 
relate urinary excretion time courses of 3-OHBaP with BaP absorbed doses by different routes-
of-entry (Figure 6-2). The mathematical representation is described in the Appendix. The only 
key parameters in the model were the absorption rate (ka) of BaP by the different routes-of-entry 
(intravenous, kaiv, inhalation, kainh; dermal, kader; and oral, kaoral), the elimination rate from the 
body (kb) and the fraction of dose (α) recovered in urine as 3-OHBaP.  
 
They were established on the basis of the same rat time course data [13,34-36] used to build the 
rat PBPK model [27]. The Matlab 2010a built-in fit functions were used to determine rat 
parameter values, all at once, using the analytical solution of the differential equations. Key 
parameters in this model were the absorption rate by the different routes-of-exposure and the 
elimination rate from the body of BaP as 3-OHBaP, kb. Extrapolation of parameter values from 
rats to humans was heuristically determined as described in Table 6-1. As for the PBPK model, 
the dermal absorption parameter was extrapolated on the basis of Morimoto’s scaling [31] (Table 
6-1). Extrapolation of the elimination rate from the body of BaP as 3-OHBaP, kb, accounted for 
species-specific changes in the metabolism rates and urinary elimination rate. This elimination 
rate is also influenced by the clearance of each organ. However, only the biological process 
contributing the most to the observed time-courses needed a species-specific adjustment, thus in 
our case the amounts of BaP in adipose tissues (according to Heredia-Ortiz et al. [20]) (see Table 
6-1).  Given the small number of parameters, no sensitivity analysis was carried out for the single 
compartment model. Once the parameters of the model were fixed, simulations of the same time 
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courses as those reproduced with the human PBPK model were carried out in Matlab 2010a, 
using the exact solutions of the differential equations.  
6.3.3 PBPK and toxicokinetic model evaluation of 3-OHBaP time course data 
in workers 
 
We assessed the capacity of our models to simulate urinary excretion time courses of 3-OHBaP 
in three groups of workers other than the one used to determine the human metabolic constants. 
Data provided for the time courses of 3-OHBaP in the urine of workers assessed by Lafontaine et 
al. and Gendre et al. [3,5,37] were simulated with the models. These included data from five 
subjects exposed in an artificial shooting target factory (including two Occupational Health 
practitioners on site for the biomonitoring and three full-time workers) and from five workers of a 
carbon disk brake production plant, respectively. A workshift personal air sampling of vapor and 
particulate PAHs was performed over two workdays for the assessment of atmospheric BaP 
concentrations, as described in Lafontaine et al. and Gendre et al. [3,37]. Concentrations of 3-
OHBaP were also determined as described in Simon et al. [38] in complete urine voids collected 
over the course of about a two-day work exposure and subsequent day with limited exposure. In 
the artificial shooting target factory, none of the workers wore respiratory protection but two of 
the workers wore gloves regularly. In the carbon disk brake production plant, one of the workers 
wore a cartridge mask and one wore a paper mask; the other workers did not wear respiratory 
protection equipment. 
 
The third group monitored by the team of Professor Maître consisted of four employees repairing 
metallurgical furnaces in a silicon production plant. All workers assessed by the University 
Joseph-Fourier of Grenoble Hospital, France, gave their informed consent to participate in this 
study. In France, Occupational Health Physicians are mandated for the follow-up of workers, and 
perform routine biomonitoring of exposure. All samples were collected under the responsibility 
of the Occupational Health Physician of the company as part of the routine follow-up of workers 
and sent to the Grenoble Hospital. For laboratory analysis at the Hospital, personal identification 
coding were used and treated under the responsibility of a physician and a biologist sworn to 
medical secrecy. Results for each individual were then sent only to the Occupational Health 
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Physician of the company, who interpreted the results to the workers. Only anonymous data was 
handed over to the researchers for this study. 
Workers were aged between 28 and 54 years old and two of the four workers were smokers; they 
were assigned to the removal of plates and crowns surrounding the electrodes inside two ovens. 
This activity causes a significant release of PAHs in the air because electrodes are loaded with 
coal tar pitch. In addition, operators were in direct and indirect skin contact with the tar pitch. 
During this activity, no collective protection equipment was in place, but all the workers wore 
respiratory masks (with type ABEK2P2 or A2P3 cartridges) and leather handling gloves.  
 
The disassembly of plates and crowns lasted four days (Tuesday to Friday), and employees were 
on a weekly rest during a two-day period before and after this task. A personal air sampling of 
vapor and particulate PAHs (n =19) was performed on the first and last day of the work week 
(Tuesday and Friday), in accordance to the French NF X 43-294 standard. Beginning and end-of-
shift urine samples were also collected over the course of the work week. During the following 
48-h period off work, workers were asked to collect all their micturitions in separate bottles. 
Polypropylene bottles were used for urine collection and samples were stored at -20 ºC until 
analysis. Concentrations of 3-OHBaP in urine were measured according to the method published 
by Barbeau et al. [39] and values were corrected for creatinine concentrations.  
 
Model simulation of the observed urinary time courses of 3-OHBaP considering an inhalation 
and dermal exposure allowed assessing the influence of the route-of-exposure on the time 
profiles. Inhalation exposure scenarios, as assessed from measured BaP air concentrations and 
time-of-shifts during a workweek, served as an initial simulation of the time courses of 3-OHBaP 
in the urine of workers. Ventilation rate was taken to be 7.98 l/min for workers [28,29]. Dermal 
exposure scenarios were simulated by considering a whole-body dermal dose of the same 
amounts of BaP diluted in about one liter. Changing BaP concentration or exposed surface only 
affects proportionally the simulated time-dependent concentration values, without affecting 





As a second independent step, in order to find the exposure doses that best described the urinary 
excretion profiles, a visual adjustment to the data points was first carried out. Then, a set of 
approximately a thousand doses around that value was established. A Monte Carlo simulation 
randomly picked values from this data set and checked for the corresponding χ2 statistic; at the 




6.4.1 PBPK model extrapolated to humans and sensitivity analysis 
 
The parameter values of the PBPK model are presented in Table 6-2. Using the model structure 
established from rat data (including entero-hepatic recirculation), the tissue-blood partition 
coefficients determined from the in vivo time-course data in rats, but a metabolism and 
elimination rate faster than in rats and slower dermal absorption rate, the PBPK model was able 
to simulate various sets of human time-course data. 
 
Monte Carlo simulations showed that the parameters influencing the most the overall excretion 
kinetics of 3-OHBaP were the metabolism rate and the elimination rate. Even a very small 
variation in values of the metabolic constants of BaP and 3-OHBaP can cause the simulation of 
the expected urinary excretion to change considerably (Table 6-2). In addition to the importance 
of the metabolic constants, we found that the elimination rates of 3-OHBaP through the kidneys 
and bladder largely determine the urinary excretion profiles. The fastest 3-OHBaP transfer rate is 
the transfer from the liver to the bile (Kb more than one orders of magnitude higher than the 
urinary elimination rate Kkb), which leads directly to high levels of 3-OHBaP in faeces. The 
values of the other excretion parameters are similar, the Kbu value for the 3-OHBaP transferred 
from the bladder to urine being of the same order of magnitude as the fecal excretion KF for BaP 
and Kf 3-OHBaP. These simulations also showed that the permeability coefficients are not the 
key parameters determining the overall time-course curves of BaP or 3-OHBaP in the various 
tissues. For instance, smaller permeability coefficients would primarily decrease concentrations 
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at all times proportionally in organs limited by diffusion without significantly altering the curves 
of the other compartments.  
 
 
6.4.2 Single compartment toxicokinetic model  
 
The toxicokinetic model parameter values for BaP absorption rate (ka) by inhalation (kainh) and 









elimination rate from the body (kb) was equal to 198.26 x 10
-3
 h
-1, while the fractions of dose (α) 
recovered in urine as 3-OHBaP following inhalation and dermal exposure were found to be 3.99 
x 10
-2
 and 1.64 x 10
-2
, respectively.  
 
6.4.3 PBPK and toxicokinetic model evaluation of 3-OHBaP time course data 
in workers 
 
With the parameter values presented in Table 6-2 and the simulated mostly dermal exposure 
scenarios (concentrations and time-of-shift) presented in Tables 6-3 and 6-4, the PBPK model 
was able to reproduce closely the time courses of 3-OHBaP in the urine of individuals exposed to 
PAHs in two different plants, with complete time-voids over the course of a workweek (Figures 
6-3 and 6-4). The model was also able to reproduce the times profiles observed in a third industry 
where workers provided spot samples prior, during and following a work period (Figure 6-5 and 
Table 6-5). PBPK model simulations were compared to predictions obtained with a simple 
compartmental toxicokinetic model and Figures 6-3, 6-4, and 6-5 show that both models provided 
similar fits to the observed data. For most workers, a more pronounced difference was observed 
between simulated and observed time courses when considering an exposure by inhalation. 
Therefore, we have optimized for dermal exposure scenarios, which considered for most workers 
an exposure not only during their work-shift hours but also a continued absorption after work task 
hours. Simulations thus suggest a dermal contamination of BaP during work, without a proper 




Furthermore, the inhaled dose scenarios simulated to reproduce the urinary profiles were in most 
cases higher than those recorded from airborne measurements of BaP concentrations in the 
facilities and time-of-shifts (Tables 6-3, 6-4, and 6-5). Cases in which the simulated inhaled BaP 
concentration levels needed to obtain a better fits to observed profiles were much higher than 
measured air concentration values further indicate that inhalation was not the main route of 
exposure. Therefore, it suggests a mostly dermal exposure for workers of the artificial shooting 
target factory (workers 1 to 5) and the carbon disk brake production plant (workers 6 to 10, 
except maybe worker 8 on day one where simulating an inhalation exposure resulted in good 
predictions) as well as worker 12 of the silicon production industry, evidently, but also possibly 
some of the other workers (workers 11 and 14). In addition, for workers of the silicone 
production plant performing oven repairs (Figure 6-5 and Table 6-5), we have considered in the 
initial modeling that BaP air concentrations on the first three exposure days (Tuesday to 
Thursday) were the same as those measured on the first exposure day of the week (Tuesday, 
where atmospheric measurements were available). However, there might be significant variations 
in BaP concentrations throughout the week as values measured on day four of exposure (Friday) 
were very different from those measured on the first day of the week (two orders of magnitude).  
 
Interestingly, Figure 6-3 allows comparing 3-OHBaP excretion profiles in Occupational Health 
practitioners on site to perform the biomonitoring of workers (physician as subject 1 and nurse as 
subject 2) with those of industry workers. In line with observed time course data, low exposures 
were simulated at the onset of collection period with a progressive rise above typical general 
population values by the end of the first exposure day and values reaching those observed in 
workers by the end of the second day of exposure. On the other hand, the observed time profiles 
in workers (subjects 3-5) show a background exposure at the onset of workweek (with 
corresponding urinary values around 0.5 nmol/mol creat.) with a progressive rise over the course 
of workweek. In workers of the second industry, a similar pattern was observed (Figure 6-4).  
 
Figure 6-5 also shows a good adequacy between model simulations and observed data in workers 
of the third industry. Two of the workers (11 and 12) exhibited similar profiles, with modeled 
high exposure at the beginning of the workweek and ensuing decreasing exposures throughout 
 173 
 
the week (with daily peaks and troughs). The most highly exposed worker was also modeled with 
a clear exposure mainly on day 1 and progressive decrease thereafter (worker 14) whereas worker 
13 showing the lowest exposure to BaP exhibited the most erratic profiles (and hence excretion 




Current risk assessment studies attempt to establish reliable tools enabling to reconstruct 
absorbed doses or exposure doses in individuals from measurements of exposure biomarkers in 
accessible biological matrices. In our study, we have ascertained a one-to-one relation between 
the studied exposure dose and 3-OHBaP biomarker in urine using a thorough knowledge of the 
toxicokinetics of BaP and 3-OHBaP encoded in two mathematical models, which describe the 
major determinants of the excretion kinetics.  
 
The development of two types of toxicokinetic models in humans, based on in vivo time course 
data of BaP and 3-OHBaP in rats, as obtained from the available literature, proved useful to 
reproduce adequately the excretion time courses of 3-OHBaP biomarker in workers and predict 
the most plausible exposure scenarios. Although the mathematical representations of the two 
types of models differ, parameter values of both models were easily extrapolated from animals to 
humans using extrapolation factors and in turn predicted similar exposures. However, the PBPK 
model, with a more physiological description of the internal kinetics and based on a rat model 
evaluated with detailed time course data on the internal kinetics in animals [27], allowed pointing 
out the critical determinants of the overall excretion kinetics. The rat PBPK model indicated that 
the metabolic rates of both BaP and 3-OHBaP (with a major contribution of the metabolism from 
the liver over the lungs and negligible relative skin metabolism) and excretion rate of 3-OHBaP 
were the most sensitive parameters governing the observed 3-OHBaP urinary excretion kinetics. 
The rat PBPK model also showed that the skin permeability coefficient and tissue-permeability 
coefficients for diffusion-limited processes were not the key parameters determining the overall 
time course curves of BaP or 3-OHBaP in the various tissues; a smaller skin permeability 
coefficient, as expected in humans compared to rats, would only decrease concentrations at all 
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times proportionally in organs without significantly altering the shape of the curves. The PBPK 
modeling of rat data [27] further showed that the slow release of BaP from adipose tissues and 
lungs (possibly lipid components of the lung) was the rate-limiting step driving the overall 
observed time profiles of BaP in blood, even following a dermal exposure where absorption rate 
is expected to be slower than following inhalation exposure. By setting these key parameter 
values of the PBPK model to human specific values, the rat-based PBPK model provided very 
good fits to the available worker time course data.  
 
Both the PBPK and toxicokinetic modeling of BaP and 3-OHBaP have also shown that inference 
of the main route-of-entry on the basis of model fitting of observed excretion time courses of 3-
OHBaP, considering an inhalation or dermal exposure, is not straightforward. The available 
number of sampling points to describe the excretion profiles of 3-OHBaP could be reproduced by 
several plausible exposure scenarios. Therefore, unless one has information on worker tasks or 
exposure concentrations, the resulting urinary biomarker profiles alone do not allow confirming 
the main route of BaP exposure. Our model has also shown that, a few hours after exposure, the 
urinary excretion profiles are governed by the slow release of BaP from organs retaining the 
parent compound, namely adipose tissues and lungs. A similar observation can be drawn from a 
toxicokinetic model previously developed by our team [20]. Also, according to this PBPK 
modeling and prior toxicokinetic modeling [20] based on observed time-course data in rats 
[35,40], the urinary excretion of 3-OHBaP is delayed with respect to blood profiles. Our 
modeling assumed that the major reason for such a delay was the relatively slow transfer of 3-
OHBaP occurring in the kidneys and a possible interaction of 3-OHBaP in the bladder. 
 
Overall, our kinetic modeling provided a tool to better interpret 3-OHBaP biomonitoring data in 
workers exposed to PAHs. It pointed out that there is a need for sufficient time course points in 
workers over a workweek (and ideally, complete urine voids) to be able to reconstruct exposure. 
In the modeling process, it remains important to consider information on tasks performed by 
workers and air concentrations, as was done by other authors [3,5,10,37], to better assess 
potential major route-of-exposure. The use of multiple biomarker measurements, such a 1-
hydroxypyrene (1-OHP) and 3-OHBaP in combination, may further help interpreting 
biomonitoring results, especially given that BaP is a substance that is more representative of 
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carcinogenic PAHs than pyrene, as highlighted by others [10]. In addition, there are differences 
in the excretion kinetics of 1-OHP and 3-OHBaP [3,40], such that 1-OHP excretion profile is 
more obviously influenced by the main route-of-entry (inhalation versus dermal) compared with 
3-OHBaP. This has been observed in a recent study, in which the urinary excretions of 1-OHP in 
humans exposed to PAHs have been compared to simulations obtained with a PBPK model for 
pyrene [41]. In the latter study, simulated urinary profiles presented different time-to-peak levels 
for each route of exposure: less than 8 h for inhalation in electrode paste workers and around 15 h 
for volunteers dermally exposed. The PBPK model developed for pyrene [41] differs from 
current BaP and 3-OHBaP model in the sense that essential parameters such as the tissue-blood 
partition coefficients were established from in vivo time courses rather than in vitro; specific 
determinants of BaP and 3-OHBaP kinetics were also accounted for, such as chemical-specific 
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Differential equations defining both models are described. First, the mathematical representation 
of the PBPK model is presented. As usual, C stands for concentrations (mol/mL), A for amounts 
(mol), Q for regional blood flow rate, V for volumes, P for tissue:blood partition coefficients, 
PA for permeability-area coefficients, f for fractions (e.g. fraction of blood in tissues), kP for skin 
permeability coefficient, K for rates, S surface of exposure, VMAX total maximum rate of 
metabolism and KM Michaelis constant. Tissues and fluids are labeled in indices as follows for 
BaP: LU for lungs, AT for adipose tissues, V for venous blood, A for arterial blood, S for skin, K 
for kidneys, L for liver, R for the rest of the body, GI for gastrointestinal tract, F for faeces and U 
for urine. Tissues and fluids are labeled as follows for 3-OHBaP: lu for lungs, at for adipose 
tissues, v for venous blood, a for arterial blood, s for skin, k for kidneys, l for liver, r for the rest 
of the body, gi for gastrointestinal tract, br for bladder, f for faeces and u for urine. Second, the 
mathematical representation of the toxicokinetic model is presented. D is the dose absorbed, ka 
are the rates of absorption, kb is the rate of elimination and  is the fraction of 3-OHBaP 
eliminated through urine.  
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AF(t) = KFAGI(t).         (6-11) 
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Au(t) = KuAbr(t).         (6-26) 
 









Ader(t) = −kaderAder(t) + Dder(t),      (6-28) 
∂
∂t
Aora(t) = −kaoralAoral(t) + Doral(t),      (6-29) 
∂
∂t
Ainh(t) = −kainhAinh(t) + Dinh(t),      (6-30) 
∂
∂t
B(t) = −kbB(t) + kaivAiv(t) + kaderAder(t) + kaoralAoral(t) + kainhAinh(t),(6-31) 
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6.9 Figures Legends 
 
Figure 6-1: PBPK model of the kinetics of BaP and 3-OHBaP in humans. 
 
Figure 6-2: Single compartment model of the kinetics of BaP and 3-OHBaP in humans. 
 
Figure 6-3: Model simulations of data from an artificial shooting target factory. Comparison of 
model simulations (lines) with observed data on the time courses of 3-OHBaP in the urine of 
subjects exposed to PAHs in an artificial shooting target factory (triangles - left-axis). The 
light gray bars (right-axis) indicate the simulated BaP inhalation exposure scenarios 
(concentration and time), the white bars (right-axis) indicate the simulated BaP dermal 
exposure scenarios (concentration and time) while the black bars (right-axis) show the 
measured inhalation exposure scenarios (measured air concentration (ng/m
3
 converted to 
fmol/mL) and documented time-of-shift; see also Table 6-3). The black solid lines represent 
PBPK model simulation considering an exposure by the dermal route solely while the dark 
gray solid lines represent a simulated inhalation. The black dotted lines represent toxicokinetic 
model simulation considering a dermal exposure solely while the dark gray dotted lines 
represent a simulated exposure by inhalation. All inhalation concentrations measured in ng/m
3
 
were expressed in nmol/m
3
 and converted to fmol/mL (multiplied by 10
3
 so that all the 
scenarios could be graphically represented on the same figure for comparison). 
 
Figure 6-4: Model simulations of data from a carbon disk brake production factory. Comparison 
of model simulations (lines) with observed data on the time courses of 3-OHBaP in the urine 
of workers exposed to PAHs in a carbon disk brake production plant (triangles - left-axis). The 
light gray bars (right-axis) indicate the simulated BaP inhalation exposure scenarios 
(concentration and time), the white bars (right-axis) indicate the simulated BaP dermal 
exposure scenarios (concentration and time) while the black bars (right-axis) show the 
measured inhalation exposure scenarios (measured air concentration (ng/m
3
 converted to 
fmol/mL) and documented time-of-shift; see also Table 6-4). The black solid lines represent 
PBPK model simulation considering an exposure by the dermal route solely while the dark 
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gray solid lines represent a simulated inhalation. The black dotted lines represent toxicokinetic 
model simulation considering a dermal exposure solely while the dark gray dotted lines 
represent a simulated exposure by inhalation. All inhalation concentrations measured in ng/m
3
 
were expressed in nmol/m
3
 and converted to fmol/mL (multiplied by 10
3
 so that all the 
scenarios could be graphically represented on the same figure for comparison). 
 
Figure 6-5: Model simulations of data from a silicon production factory. Comparison of model 
simulations (lines) with observed data on the time courses of 3-OHBaP in the urine of workers 
exposed to PAHs in a silicon production industry (triangles - left-axis). The light gray bars 
(right-axis) indicate the simulated BaP inhalation exposure scenarios (concentration and time), 
the white bars (right-axis) indicate the simulated BaP dermal exposure scenarios 
(concentration and time) while the black bars (right-axis) show the measured inhalation 
exposure scenarios (measured air concentration (ng/m
3
 converted to fmol/mL) and 
documented time-of-shift; see also Table 6-5). The black solid lines represent PBPK model 
simulation considering an exposure by the dermal route solely while the dark gray solid lines 
represent a simulated inhalation. The black dotted lines represent toxicokinetic model 
simulation considering a dermal exposure solely while the dark gray dotted lines represent a 
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6.10 Tables  
Table 6-1 : Rat-to-human extrapolated key parameter values in the PBPK and toxicokinetic models
a
 
  PBPK model Toxicokinetic model 






































































 All the parameters are defined in the Appendix with the usual nomenclature: Vmax representing the maximum velocity rate of 





 This is the scaling constant (Crat-human = human biotransformation rate/rat biotransformation rate = 1020.03) for rat-to-human 
extrapolation of metabolic constants. 
c
 This is the ratio of glomerular filtration rates in rats (1.31 mL/min) and in humans (125 mL/min) as reported by Davies and Morris 
[29]. 
d
 Values for the bile flow rate in rats (22.5 mL/day) and in humans (350 mL/day) from Davies and Morris [29]. 
e
 According to the scaling proposed by Morimoto et al. [31] relating the permeability coefficient in humans and hairless rat skin, and 
octanol-water partition coefficient, f𝑠 = (
1.17×10−7(6.190.751)+2.73×10−8
14.78×10−7(6.190.589)+8.33×10−8





Table 6-2 : Human model parameters and sensitivity results. 
   BaP 3-OHBaP 







Lungs PLUA and Plua 2670.00 ±39.6% 2.92 ±39.6% 
Adipose tissues PATV and Patv 65.90 ±39.6% 1.42 ±39.6% 
Skin PSV and Psv 1.87 ±39.6% 0.80 ±39.6% 
Kidneys PKV and Pkv 2.08 ±39.6% 40.40 ±39.6% 
Liver PLV and Plv 12.90 ±39.6% 1.83 ±39.6% 
Rest of the body PRV and Prv 10.00 ±29.6% 1.00 ±39.6% 
Permeability 
coefficients 
Lungs PALU and PAlu [mL/h] 80.70 ±39.6% 0.20 ±39.6% 
Adipose tissues PAat [mL/h] - - 0.711 ±39.6% 
Kidneys 
 































0.185 ±4.0% - - 
 190 
 
   BaP 3-OHBaP 







Biliary KB and Kb [1/h] 0.338 ±39.6% 663.80 ±39.6% 
Urinary Kkb [1/h] - - 60.40 ±4.6% 
 Kbu [1/h] - - 0.102 ±12% 
Faecal KF and Kf [1/h] 0.334 ±39.6% 0.173 ±39.6% 
 Kgil [1/h] 
 
- - 0.00693 ±39.6% 
Absorption 
constants 
Dermal kP [cm/h] 0.00132 ±39.6% - - 
 PDV 1.0 ±39.6% - - 
Inhalation PB 2.04 ±39.6% - - 
      
 
a 
Range of parameter variation during Monte Carlo simulation to obtain 90.51 ± 1.15% of runs (nO(103)) within a maximum 




Table 6-3 : Simulated dermal and inhalation exposure scenarios compared with measured BaP inhalation exposure scenario (air 




Measured exposure scenarios Simulated exposure scenarios 
Day 1 Day 2 Day 1 Day 2 
















































































































Measured exposure scenarios Simulated exposure scenarios 









 Subjects 1 and 2 were the industrial hygienists on site for the biomonitoring of exposure to PAH in workers. None of the workers 
wore respiratory protection but two of the workers wore gloves regularly. 
b
 This worker was used to fit the human metabolism rate of BaP and 3-OHBaP. 
c
 Worker 5 not presented in Figure 6-3.  
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Table 6-4 : Simulated dermal and inhalation exposure scenarios compared with measured BaP inhalation exposure scenario (air 




Measured exposure scenarios Simulated exposure scenarios 
Day 1 Day 2 Day 1 Day 2 
6
b
































































































Measured exposure scenarios Simulated exposure scenarios 










 Worker 7 wore a paper mask; worker 6 and 9 did not wear any respiratory protection equipment; worker 10 wore a cartridge mask. 
b




Table 6-5 : Simulated dermal and inhalation exposure scenarios compared with measured BaP inhalation exposure scenario (air 
concentrations and time-of-shifts) in workers exposed to PAHs during a metallurgical furnace repair in a silicon production plant. 
Worker Units 
Measured exposure scenarios Simulated exposure scenarios 
Day 1 Day 2 Day 3 Day 4 Day 1 Day 2 Day 3 Day 4 
11
 a


























































































































































 Workers were exposed during 4 consecutive days (Tuesday to Friday). No collective protection equipment was in place, but workers 
wore masks (with type ABEK2P2 or A2P3 cartridges) and leather handling gloves. 
b
 Days 1 to 4 correspond to the four exposure days, hence days where workers were performing repair tasks exposing them to PAHs. 
However, air concentrations were measured on the first exposure day of the week (Tuesday) by the team of Professor Maître and taken 
to be equal on days 2 and 3 of exposure (Wednesday, Thursday). Air concentrations were also monitored on the last exposure day 
(Friday; day 4 of exposure). 
c












































7  Discussion générale et conclusion 
 
7.1 Les modèles cinétiques développés 
7.1.1 Les modèles à compartiments 
 
Deux types de modèles à compartiments ont été développés pour représenter la 
cinétique du BaP et de son métabolite 3-OHBaP lors de l’exposition de rats au BaP par quatre 
voies d’administration différentes : intraveineuse, respiratoire, cutanée et orale. Nous avons 
démontré la validité de ces modèles à décrire la cinétique du BaP chez les rats et les humains. 
En effet, ces modèles ont permis de simuler plusieurs profils sanguins, tissulaires et urinaires 
obtenus à partir de différentes études expérimentales in vivo, dans diverses conditions 
d’exposition. 
 
Le premier modèle a été élaboré pour décrire la cinétique du BaP et du 3-OHBaP dans 
l’organisme (sang, le plus grand nombre de tissus et excrétas), sur la base des données in vivo 
animales disponibles dans la littérature scientifique. Cette approche nous a permis de 
démontrer que : 
 
i. La modélisation suivant une cinétique de premier ordre est adéquate pour 
décrire les profils temporels du BaP et celle du 3-OHBaP chez les rats, 
lorsqu’ils sont exposés à une dose de BaP variant entre 1,7 nmol et 9,9 μmol; 
ii. La modélisation à un compartiment est adéquate pour simuler des profils 
temporels dans des matrices biologiques en équilibre dynamique avec le sang. 
Tel a été le cas de la concentration sanguine du BaP qui est en équilibre 
cinétique avec les concentrations observées dans le foie, les reins et la peau. De 
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plus, la concentration sanguine du 3-OHBaP est en équilibre avec les 
concentrations observées dans le foie et la peau; 
iii. La résolution analytique des équations différentielles facilite la détermination 
des paramètres des modèles; 
iv. Un modèle cinétique adapté à l’humain peut être développé en extrapolant les 
paramètres cinétiques clés (taux d’élimination des poumons et des tissus 
adipeux) de l’animal à l’humain; 
v. La modélisation toxicocinétique à compartiments permet de reproduire les 
profils urinaires du 3-OHBaP chez des travailleurs exposés au  
BaP, par l’extrapolation d’un modèle cinétique construit à partir des études 
expérimentales menées sur des rats. 
 
Le deuxième modèle cinétique a été construit en utilisant un compartiment unique pour 
décrire la cinétique d’élimination du 3-OHBaP suite à l’exposition au BaP par quatre voies 
d’administration différentes : intraveineuse, respiratoire, cutanée et orale. Cette modélisation 
nous a permis de démontrer que les mêmes résultats, listés auparavant, peuvent être obtenus 
avec l’utilisation d’un modèle simple. Quand il s’agit de déterminer la relation cinétique entre 
la dose d’exposition au BaP et l’élimination urinaire du 3-OHBaP, la complexité du modèle à 
compartiments utilisé n’a pas d’importance. Ceci ne s’explique pas uniquement par le fait que 
les deux mesures utilisées (la concentration du BaP au site d’absorption et celle du 3-OHBaP 
dans l’urine) suivent une cinétique de premier ordre. En effet, dans le cas où la cinétique 
présente des mécanismes de saturation, les équations différentielles du modèle à 
compartiments simple peuvent être modifiées pour tenir compte d’un mécanisme d’ordre 
supérieur sans avoir recours à l’ajout de nouveaux compartiments. L’explication réside dans le 
nombre de mesures à modéliser. Un seul compartiment peut tenir compte d’une relation entre 
deux mesures distinctes (une à l’entrée et l’autre à la sortie). Si nous devions établir une 
relation entre trois mesures (disons, la concentration du BaP suite à l’exposition et 
l’élimination de deux métabolites différents), le nombre minimal de compartiments du modèle 




7.1.2 Le modèle PCBP 
 
Un modèle PCBP a été élaboré pour décrire la cinétique du BaP et du 3-OHBaP chez 
des rats. À partir des mêmes profils tissulaires et sanguins utilisés pour construire les modèles 
à compartiments, la modélisation à base physiologique a considéré : les tissus adipeux, les 
poumons, le foie, les reins, la peau, l’urine et les fèces. Le modèle PCBP nous a permis de 
confirmer que : 
 
i. L’utilisation initiale de la voie intraveineuse est une bonne stratégie pour 
modéliser d’autres voies d’exposition : respiratoire, cutanée et orale; 
ii. L’approximation qui considère que le sang tissulaire est proportionnel au sang 
veineux effluent (la constante de proportionnalité étant le coefficient de 
partition) est suffisante pour modéliser le profil temporel tissulaire du BaP et de 
son métabolite 3-OHBaP; 
iii. Dans le processus de modélisation PCBP, la considération d’une cinétique de 
premier ordre est adéquate pour décrire les profils temporels du BaP et du 3-
OHBaP chez les rats lorsqu’ils sont exposés à des doses de BaP variant entre 
1,7 nmol et 9,9 μmol; 
iv. Le modèle PCPB developpé à partir d’études chez le rat peut être adapté à 
l’humain en ajustant les paramètres clés tout en considérant les coefficients de 
partition et les coefficients de perméabilité tissulaire comme étant des 
invariants selon l’espèce; 
v. La métabolisation du BaP en 3-OHBaP peut être modélisée en considérant que 




vi. L’utilisation de processus probabilistes, comme les algorithmes Monte-Carlo, 
est très avantageuse pour déterminer numériquement les paramètres des 
modèles cinétiques; 
vi. La modélisation PCBP permet de reproduire les profils urinaires du 3-OHBaP 
chez des travailleurs exposés au BaP, par l’extrapolation du modèle cinétique 
construit à partir de profils sanguins, tissulaires et urinaires chez le rat.  
 
Le modèle PCBP élaboré a été validé en reproduisant un ensemble de données 
expérimentales indépendantes (Bouchard et Viau, 1997; Cao et al., 2005; Chien et Yeh, 2012; 
Foth et al., 1988; Gendre et al., 2004; Jongeneelen et al., 1985; Lafontaine et al., 2000; Lee et 
al., 2003; Likhachev et al., 1992; Marie et al., 2010; Moir et al., 1998; Payan et al., 2009; 
Ramesh et al., 2001a; Ramesh et al., 2002; Ramesh et al., 2001b; Weyand et Bevan, 1986). 
Les taux d’excrétion urinaire et les constantes de métabolisation se sont avérés être les 
paramètres les plus sensibles du modèle PCBP. Cela nous est révélé par les analyses de 
sensibilité réalisées sur l’excrétion urinaire du 3-OHBaP. 
 
7.1.3 L’extrapolation inter-espèces 
 
L’extrapolation du modèle PCBP de l’animal à l’humain est relativement directe.  Les 
valeurs physiologiques du rat sont remplacées par celles de l’humain; il s’agit notamment de 
remplacer, par les données spécifiques à l’espèce, les valeurs de volumes sanguins, de poids 
des tissus, de débits sanguins tissulaires, de taux d’absorption, de taux d’élimination 
(représentant la sécrétion biliaire et le taux d’élimination urinaire), de débits ventilatoires. 
Toutes ces caractéristiques décrites sont d’ordre physiologique. Dès lors, leur extrapolation est 
simple puisque ces paramètres ne dépendent pas de la cinétique du BaP, ni de celle de son 
métabolite. Cependant, ce n’est pas le cas de la biotransformation. Ainsi, pour extrapoler le 
modèle à la cinétique du BaP chez l’humain, les taux de métabolisation du BaP et du 3-
OHBaP ont été déterminés par ajustement de ce paramètre au profil d’excrétion urinaire d’un 
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travailleur exposé au BaP. Cette approche s’est avérée adéquate pour reproduire les divers 
profils urinaires de travailleurs exposés aux BaP et ayant un taux de métabolisation similaire. 
La modélisation PCBP a aussi permis de reproduire les différents scénarios d’exposition de 
ces travailleurs par différentes voies d’exposition. 
 
Puisque le modèle à compartiments (non physiologique) ne contient pas d’information 
explicite sur les valeurs physiologiques telles que le volume des tissus ou le débit sanguin, il 
devient nécessaire lors de l’extrapolation à l’humain d’établir la correspondance entre les 
paramètres cinétiques utilisés dans le modèle et les variables physiologiques associées. Par 
exemple, puisque le taux d’excrétion total du 3-OHBaP doit être proportionnel au taux de 
relâchement du BaP par les tissus adipeux, une correction linéaire a été effectuée entre le taux 
d’excrétion total du 3-OHBaP des rats et celui des humains. En réalité, tous les tissus 
contribuent à la valeur finale du taux d’excrétion total du 3-OHBaP. Néanmoins, la vitesse de 
transfert du BaP des tissus adipeux au sang est le facteur qui régit le taux d’excrétion total du 
3-OHBaP sur la période évaluée (de l’ordre d’heures). Le modèle à compartiments (non 
physiologique), tout comme le modèle PCBP, a permis un bon ajustement du modèle aux 
profils urinaires de 3-OHBaP chez les travailleurs exposés au BaP,  pour toutes les voies 
d’exposition.  
 
7.1.4 La linéarité de la cinétique du BaP et du 3-OHBaP  
 
Les données expérimentales disponibles dans la littérature (voir tableaux 5-1 et 5-2) et 
utilisées pour le développement et la validation des modèles semblent suivre une cinétique de 
premier ordre pour toutes les doses et voies d’exposition testées. Selon Bouchard et Viau 
(1997), l’excrétion urinaire cumulative du 3-OHBaP au cours des soixante heures suivant 
l'exposition est de l’ordre de 10 nmol suite à une exposition intraveineuse de 10 μmol de BaP. 
Suite à une exposition par voie intraveineuse de 19,8 μmol de BaP, Lee et al. (2003) ont 
observé une excrétion urinaire cumulative du 3-OHBaP deux fois plus élevée (23,8 nmol) 
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durant les 60 h post-exposition. De la même façon, lors d’une exposition par voie 
intraveineuse de 0,9 μmol de BaP, Cao et al. (2005) ont obtenu approximativement 2,3 nmol 
de 3-OHBaP dans l’urine 0-60 h post-exposition. Ces résultats suggèrent une relation linéaire 
entre la dose administrée de BaP (par  voie intraveineuse) et les niveaux urinaires de 3-OHBaP 
chez le rat.   
 
La même linéarité par rapport à la dose devrait être observée pour les autres voies 
d’exposition à l’exception des cas où il y aurait une saturation des processus d’absorption du 
BaP. Or, dans les études analysées, ce n’est pas le cas des voies cutanée, respiratoire et orale. 
Dans une étude par voie cutanée, Payan et al. (2009) ont exposé des rats à approximativement 
0,3 μmol de BaP. Après quarante-huit heures, ils ont observé une excrétion urinaire 
cumulative de 3-OHBaP de 0,65 nmol. Dans une autre étude par voie cutanée, Jongeneelen et 
al. (1984) ont observé une excrétion urinaire cumulative d’approximativement 30 nmol de 3-
OHBaP au cours des quarante-huit heures suivant l'exposition à 12,5 μmol de BaP. Le rapport 
entre les deux doses d’exposition de BaP est de l’ordre de 500 et le même rapport entre les 
excrétions urinaires de 3-OHBaP est conservé. 
 
Dans une étude chez des rats exposés à 1 nmol de BaP par instillation intra-trachéale 
pendant cinq minutes, Weyand et Bevan (1986) ont obtenu une concentration sanguine de BaP 
de l’ordre de 0,3 pmol/mL six heures après la fin de l’exposition. Dans une autre étude chez 
des rats exposés par inhalation à 11,4 μmol de BaP pendant quatre heures, Ramesh et al. 
(2001a) ont rapporté une concentration sanguine de l’ordre de 0,1 nmol/mL quatre heures 
après la fin de l’exposition. Dans une étude par voie orale, Ramesh et al. (2001b) ont exposé 
des rats à 99,1 μmol de BaP. Après huit heures, ils ont observé approximativement 69 μmol de 
BaP dans le sang. Dans l’étude de Cao et al. (2005), les auteurs ont observé 13,5 μmol de BaP 
dans le sang après cinq heures d’exposition à 19,8 μmol de BaP. Le ratio entre les doses 





L’ensemble de ces résultats nous a permis de développer des modèles présentant une 
cinétique de premier ordre, pour toutes les modélisations présentées. En d’autres termes, la 
modélisation linéaire s’en trouve validée pour la cinétique du BaP et du 3-OHBaP, chez les 
rats, dans l’intervalle des doses présenté dans la section précédente.  
 
7.1.5 Comparaison avec d'autres modèles publiés 
7.1.5.1 Modèles à compartiments 
 
La totalité des modèles à compartiments publiés pour le BaP ont seulement été utilisés 
pour estimer la demi-vie d’élimination. Un certain nombre de ces études s’est intéressé à la 
contamination de systèmes aquatiques au BaP (Heinonen et al., 2000; Schuler et al., 2003; 
Van Hattum et Montanes, 1999; Leversee et al., 1982). Ces études avaient comme objectif de 
pouvoir utiliser des animaux pour mieux estimer les concentrations du BaP dans l’eau. Ces 
études ne sont pas pertinentes pour notre modélisation puisqu’elles n’ont pas considéré la 
cinétique du BaP dans les organismes employés. D’autres études ont utilisé des animaux, qui 
n’étaient pas des mammifères, pour estimer la vitesse d’élimination du BaP (James et al., 
1995; Seubert et Kennedy, 2000). Par conséquent, les demi-vies rapportées dans ces études 
étaient très différentes de celles qui pourraient être observées chez les mammifères.  
 
La valeur de demi-vie d’élimination du BaP dans le sang (importante dans la période 
de douze heures suivant l’exposition au BaP) prédite par notre modèle à compartiments est de 
3,3 heures pour le BaP. La valeur de demi-vie du BaP dans les tissus adipeux (importante 
douze heures après l’exposition au BaP), obtenue par le même modèle, est de 27,2 heures pour 
le BaP. Ces deux valeurs sont du même ordre de grandeur que celles observées par les 
publications analysées (Cao et al., 2005; Marie et al., 2010; Moir et al., 1998; Payan et al., 
2009; Ramesh et al., 2001a; Ramesh et al., 2001b; Weyand et Bevan, 1986; Wiersma et Roth, 
1983). Ce résultat vient valider la structure de notre modèle à plusieurs compartiments ainsi 




Bouchard et Viau (1996) ont calculé une demi-vie d’élimination du 3-OHBaP de 8,1 h 
à partir des profils urinaires établis suite à une injection intraveineuse de 40 µmol/kg de BaP 
chez le rat. Lafontaine et al. (2004) ont documenté de valeurs correspondantes oscillant entre 
3,1 et 16,2 heures pour des travailleurs exposés probablement par inhalation. Plus récemment, 
Chien et Yeh (2012) ont rapporté des valeurs de demi-vie d’élimination du 3-OHBaP dans 
l’urine se situant entre 2,5 et 4,3 heures pour de volontaires exposés par ingestion d’un repas 
cuit au charbon de bois. À l’aide de notre modèle à compartiment unique, nous avons obtenu 
une valeur de demi-vie d’élimination du 3-OHBaP dans l’urine de 3,5 heures pour les rats, et 
autour de 18 heures pour les travailleurs. Ces valeurs sont du même ordre de grandeur. Ces 
résultats confirment la capacité de nos modèles à reproduire la vitesse d’élimination du BaP et 
du 3-OHBaP de l’organisme. 
 
7.1.5.2 Modèles PCBP 
 
Les deux modèles PCBP, précédant notre modélisation, ont des valeurs paramétriques 
très différentes, même si les deux études tentent de simuler le même ensemble de données 
(Wiersma et Roth, 1983). Ceci témoigne de possibles divergences observées lors de la 
construction de modèles sur la base de données in vitro. Lors de l’extrapolation des paramètres 
in vitro à des estimations de valeurs in vivo, plusieurs facteurs pouvant affecter la valeur des 
paramètres du modèle doivent être évalués. Le nombre d’hépatocytes par gramme de foie (en 
moyenne 137 millions), la quantité d’enzymes microsomales par gramme de foie (32 mg en 
général) et la liaison du BaP aux protéines sanguines peuvent fortement influencer la clairance 
intrinsèque et donc la vitesse de la métabolisation du BaP dans un organisme vivant (Knaak et 
al., 2012; Yoon et al., 2014). Ainsi, même si la structure des modèles publiés par Crowell et 




Le coefficient de partition pour le BaP dans les tissus adipeux obtenu par Crowell et al. 
(2011) est 496,4 tandis que celui obtenu par Pery et al. (2011) est 50. Dans le premier cas, la 
valeur a été obtenue grâce à l’algorithme pour prédire les coefficients de partition de produits 
organiques à partir des coefficients de partage entre l’eau et l’octanol (Poulin et Krishnan, 
1995; Poulin et Theil, 2000). Dans le deuxième cas, le coefficient de partition a été ajusté à 
des profils sanguins du tétrachlorodibenzo-p-dioxine, un composé lipophile comparable au 
BaP (Zeilmaker et al., 1997). La valeur obtenue suite à notre modélisation par ajustement à 
plusieurs profils tissulaires et sanguins a donné un coefficient de partition similaire à celui 
obtenu par Pery et al. (2011) : 65,9. Pery et al. (2011) ont commencé avec un grand 
coefficient de partition de 650 et, par la suite, ont réduit la valeur jusqu’au meilleur ajustement 
à 50. Dans notre modélisation, la valeur du coefficient de partition pouvait se trouver entre 
0.01 et 1000. Suite à l’ajustement, l’algorithme Monte-Carlo a estimé que la meilleure valeur 
était de 65,9.  
 
Les coefficients de partition tissu : sang estimés pour les tissus pauvrement perfusés 
étaient similaires dans les trois cas : 6,99 (Crowell et al., 2011), 3,5 (Pery et al., 2011) et 10 
(notre modélisation). Les coefficients de partition tissus : sang pour les tissus richement 
perfusés estimés étaient aussi comparables dans les trois cas : 13,3 (Crowell et al., 2011), 1,6 
(Pery et al., 2011) et 1,87/2,08/12,9 (notre modélisation a tenu compte séparément de la peau, 
des reins et du foie). Dans l’étude de Crowell, ils ont utilisé l’algorithme de Poulin et Krishnan 
(1995) pour obtenir les valeurs de coefficients de partition tissu : sang pour les tissus 
pauvrement perfusés (correspondant aux muscles) et les tissus richement perfusés (en 
considérant le foie). Dans l’étude de Pery, l’ajustement a été effectué par rapport à deux 
ensembles différents de données non décrites. Ces résultats indiquent que la cinétique du BaP 
dans les tissus pauvrement et richement perfusés peut être modélisée en utilisant le coefficient 
de partage octanol : eau et l’algorithme de Poulin et Krishnan (1995).  
 
Les coefficients de partition dans le foie utilisés étaient similaires dans les trois études: 
13,3 (Crowell et al., 2011), 25 (Pery et al., 2011) et 12,9 pour notre modélisation. Ce résultat  
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indique que le coefficient de partition foie : sang du BaP peut être estimé à partir du ratio de 
concentrations du BaP dans l’octanol et dans l’eau. Il n’est pas possible de comparer 
directement le taux de métabolisation du BaP dans notre modèle avec les autres valeurs 
rapportées dans la littérature, puisque notre modélisation a supposé un taux de 
biotransformation linéaire, tandis que les autres modèles l’ont considéré non-linéaire. 
Cependant, les ratios entre la vitesse maximale de métabolisation et la constante de Michaelis-
Menten peuvent être employés pour cette fin. Ainsi, le plus petit ratio, 487,6 mL/h, a été 
calculé par Crowell et al. (2011) à partir de données expérimentales sur la clairance hépatique 
obtenues in vitro (Wiersma et Roth, 1983). À partir de la même étude, Pery et al. (2011) ont 
estimé le ratio à 3755,4 mL/h. Le ratio utilisé par notre modèle a été 933 mL/h. D’une part, ces 
résultats nous montrent la variabilité de ces paramètres et d’autre part, ils nous indiquent une 
métabolisation rapide du BaP.  
 
Crowell et al. (2011) n’ont pas obtenu de bons ajustements aux données données 
indépendantes qui devaient servir à valider leur modèle. Pour expliquer cette différence, ils ont 
argumenté que les données provenant de l’étude de Wiersma et Roth (1983) auraient pu 
inclure des métabolites lipophiles en plus du BaP non métabolisé, des mesures au-dessous des 
limites de détection, la contamination d’échantillons, etc. De notre point de vue, il semble plus 
plausible que la différence de vitesse de métabolisation dans des conditions in vivo et in vitro 
soit la cause de ces disparités. Les valeurs de Vmax/KM  utilisées dans le modèle de Crowell et 
al. (2011) proviennent de l’étude in vitro de Foth et al. (1988); elles n’apparaissent donc pas 
adéquates pour décrire correctement la biotransformation in vivo du BaP. Pery et al. (2011) en 
sont arrivés à la même conclusion lorsqu’ils ont été forcés de changer les paramètres de 
biotransformation hépatiques obtenus à partir des études in vitro pour simuler adéquatement 
les profils sanguins in vivo de Schlede et al. (1970).  
 
Le taux d’élimination fécale (0,27 h-1) utilisé par Crowell et al. (2011) correspond au 
taux estimé par des relations empiriques basées sur des caractéristiques anatomiques et des 
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débits physiologiques mesurés (Roth et al., 1993). Le taux fécal estimé par notre modélisation 




Quant aux paramètres cinétiques du 3-OHBaP, l’absence de valeurs dans les 
publications scientifiques actuelles nous empêche de comparer les valeurs obtenues par notre 
modélisation cinétique.   
 
7.2 Les résultats obtenus des modèles cinétiques 
7.2.1 Cinétique du BaP 
 
Les modèles que nous avons présentés dans ce manuscrit ont non seulement été utiles 
pour évaluer l’exposition des travailleurs dans leur milieu de travail, mais ils nous ont 
également permis de mieux comprendre la cinétique des deux molécules à l’étude.  
 
L’adéquation entre les simulations du modèle et les profils sanguins et tissulaires 
observés dans les publications sélectionnées (voir tableau 5-2) vient corroborer la distribution 
rapide du BaP dans l’organisme tel qu’observée par Marie et al. (2010), Moir et al. (1998), 
Ramesh et al. (2001a) et Ramesh et al. (2001b). De plus, la modélisation PCBP montre qu’une 
métabolisation principalement par le foie peut expliquer les profils tissulaires et sanguins 
observés chez le rat. La modélisation à plusieurs compartiments montre aussi que les poumons 
peuvent également être considérés comme un site de biotransformation du BaP à un niveau 
moindre que le foie, tel que décrit par Wiersma et Roth (1983).  
 
Grâce aux modèles cinétiques présentés et aux analyses de sensibilité réalisées, il a été 
constaté que la cinétique du BaP régit, en général, la cinétique du métabolite 3-OHBaP comme 
il a été observé pour le pyrène et le 1-OHP (Bouchard et Viau 1998). Également, il a été 
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observé que la plupart des organes examinés sont en équilibre dynamique avec le sang et, 
donc, que les profils temporels du BaP et du 3-OHBaP dans plusieurs tissus évoluent en 
parallèle avec le profil sanguin peu après la période d’absorption comme observé par Crowell 
et al. (2011) et Moir et al. (1998) et par Bouchard et Viau (1998) pour le pyrène et le 1-OHP. 
De plus, il semble plausible que les composants lipidiques dans les organes agissent comme 
des compartiments de stockage de BaP, plus particulièrement, les tissus adipeux et les 
poumons (Marie et al. 2010). Par ailleurs, c’est dans les poumons que nous retrouvons les plus 
grandes quantités de BaP, lorsqu’il a été administré par voie intraveineuse, en accord avec les 
résultats obtenus par Crowell et al. (2011), Moir et al. (1998) et Pery et al. (2011). Des 
quantités considérables de BaP se retrouvent également dans le foie et la peau. Finalement, la 
cinétique générale du BaP présente un comportement bi-exponentiel avec une métabolisation 
et une distribution rapide dans les premières vingt-quatre heures, suivie par une étape plus 
lente d’élimination due au relâchement lent du BaP des sites de stockage. Ce résultat confirme 
le comportement exponentiel observé et simulé lors des modélisations cinétiques décrites au 
tableau 2-12. 
 
7.2.2 Cinétique du 3-OHBaP 
 
La modélisation toxicocinétique a permis de constater que le 3-OHBaP est excrété en 
faible proportion dans l’urine et qu’un métabolisme essentiellement hépatique du BaP en 3-
OHBaP peut être considéré pour simuler les données disponibles. D’un autre côté, les 
simulations cinétiques des profils temporels du 3-OHBaP suggèrent la présence d’un cycle 
entéro-hépatique (Chipman et al., 1981b; Chipman et al., 1981c; SCF, 2002). En l’absence de 
ce phénomène de réabsorption au niveau du tractus gastro-intestinal, les concentrations 
sanguines simulées pourraient difficilement atteindre les quantités observées dans les études 
sur les rats que nous avons examinées. D’ailleurs, c’est justement dans le foie que l’on 
retrouve des quantités élevées de 3-OHBaP (Cao et al., 2005). Ceci corrobore le fait que le 
métabolite est produit dans le foie. De plus, le phénomène de recirculation du 3-OHBaP 
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provenant du tractus gastro-intestinal peut faire augmenter les quantités de 3-OHBaP 
observées dans le foie.  
 
Finalement, c’est au niveau des reins que les plus grandes quantités tissulaires de 3-
OHBaP sont atteintes. Au cours de la période évaluée, les concentrations rénales de 3-OHBaP 
étaient plus élevées que les concentrations hépatiques. Le contenu rénale de 3-OHBaP en 
fonction du temps ne semble pas être en équilibre dynamique avec l’évolution du contenu en 
3-OHBaP dans le sang (Bouchard et Viau, 1997; Marie et al., 2010). L’accumulation du 3-
OHBaP explicable par une différence entre la vitesse d’entrée et de sortie des reins peut 
expliquer que les profils temporels sanguins et rénaux diffèrent (Bouchard et Viau, 1997). 
 
7.3 Utilisation des modèles cinétiques dans la surveillance 
biologique du BaP 
7.3.1 Reconstruction de la dose d’exposition 
 
La surveillance biologique chez des groupes d’individus exposés au BaP est nécessaire 
pour estimer le risque des travailleurs exposés à des HAP cancérogènes. Or, d’une part, il est 
possible de demander aux travailleurs de porter des instruments de mesure des concentrations 
de BaP dans l’air avec lesquelles ils peuvent être en contact soit par inhalation (Ashok et al., 
2014; Chen et al., 2012; Chen et al., 2008; Devi et al., 2013; Yamamoto et al., 2014). D’autre 
part, il est possible de demander aux travailleurs de fournir des échantillons urinaires pour 
analyser le 3-OHBaP et, ensuite, calculer les concentrations de BaP correspondantes à 
l’exposition de chaque individu à travers la modélisation cinétique que nous avons décrite 
auparavant. Le présent travail permet d’utiliser cette dernière voie d’évaluation de l’exposition 
au BaP chez les travailleurs par une modélisation cinétique. Avec un outil de modélisation 
capable de représenter la cinétique du BaP et celle de son métabolite 3-OHBaP, il est possible 
de reconstruire les doses d’exposition au BaP correspondant aux profils d’excrétion urinaire 
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du 3-OHBaP. Cependant, il est impératif que ces simulations se fassent à partir de collectes 
urinaires complètes (sans perte). Autrement, à partir de mesures ponctuelles, les profils 
d’exposition obtenus risquent de produire des valeurs inadéquates étant donné la quantité 
d’information perdue dans les urines non-collectées.  
 
Une approche probabiliste a été employée pour calculer les concentrations d’exposition 
au BaP (par voie respiratoire et par voie cutanée) puisque la résolution analytique de toutes les 
équations reliées au modèle PCBP était impraticable. Pour la détermination de valeurs de 
doses d’exposition de chaque individu, des techniques de simulation Monte-Carlo ont été 
utilisées. En général, les méthodes Monte-Carlo utilisées prenaient une série de valeurs au 
hasard d’un ensemble de paramètres choisis (par exemple, les différentes doses d’exposition 
pour chaque jour de travail). Ensuite, avec ces paramètres, les profils temporels de 3-OHBaP 
dans l’urine simulés à l’aide du modèle ont été comparés aux données observées pour chaque 
travailleur. Ce processus était exécuté pendant plusieurs cycles (de l’ordre de dix mille cycles 
par calcul) jusqu’à ce que le test statistique χ2 de Pearson, calculé à partir des simulations, soit 
minimisé. Les concentrations de BaP obtenues par les simulations des profils d’excrétion 
urinaire de travailleurs étaient, en général, représentatives des scénarios d’exposition au BaP 
mesurés indépendamment. Ces scénarios d’exposition au BaP mesurés ont été établis à partir 
des formulaires remplis par les travailleurs concernant le temps de travail nécessaire pour 
réaliser leurs occupations professionnelles et par les concentrations atmosphériques mesurées 
de BaP.  
 
Tel que présenté aux figures 4-8, 6-3, 6-4, et 6-5, les modèles cinétiques permettent 
d’estimer les concentrations de BaP nécessaires pour reproduire les profils d’excrétion urinaire 
collectés. Les valeurs de concentrations d’exposition au BaP simulées étaient du même ordre 
de grandeur que celles mesurées dans l’air, dans certains cas. Néanmoins, il y a eu d’autres cas 
où les concentrations obtenues avec les simulations n’ont pas pu être expliquées par 
l’absorption pulmonaire. Par exemple, l’excrétion urinaire continuait à augmenter lorsque les 
activités de travail étaient terminées. Un tel comportement cinétique pourrait être expliqué par 
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une exposition cutanée plutôt que par l’inhalation du BaP. Tel que constaté par Forster et al. 
(2008), la voie principale d’exposition au BaP n’était pas l’inhalation lorsqu’une faible 
corrélation entre le BaP dans l'air ambiant et le 3-OHBaP dans l'urine était observée. 
 
7.3.2 Comparaison de modèles toxicocinétiques 
 
Les modèles à compartiments qui ont traditionnellement été utilisés dans le passé 
(Dvorchik et Vesell, 1976) ont été formés de un ou deux compartiments. Tel est le cas de 
modèles utilisés pour interpréter des données pour l’hydrazine, les dioxines (Lorber et Phillips, 
2002) et le méthylmercure (Stern, 1997). Ainsi, lorsqu’on cherche à établir la vitesse 
d’élimination d’une substance toxique, un ensemble de fonctions physiologiques différentes 
peut être modélisé par un ou deux compartiments (Wells, 2012). L'avantage de cette méthode 
est la simplicité du modèle, ce qui conduit à des équations cinétiques simples avec des 
solutions pouvant être résolues analytiquement. Ce type de modèle possède l'avantage d'être 
construit, par définition, sur la base des données expérimentales obtenues sur des organismes 
in vivo. Donc, les incertitudes associées à l’extrapolation du comportement in vitro (Kedderis, 
1997; Kedderis et Lipscomb, 2001; MacGregor et al., 2001) sont réduites par rapport aux 
modèles PCBP (tel a été le cas du méthylmercure en 2001, NRC (2006)).  
 
Dans le cas du BaP, plusieurs études, qui pourraient être classées dans la catégorie de 
modèles à compartiments, ont été réalisées. Néanmoins, dans la plupart de ces études (voir 
tableau 2-12), les chercheurs ont ajusté le profil sanguin à la somme de plusieurs fonctions 
exponentielles du type décrit par l’équation 3-1. Bien que cette technique permette de 
connaitre le taux d’élimination associé à la demi-vie du BaP, elle ne permet pas d’inférer la 
relation entre le profil sanguin du BaP et la dose d’exposition. Notre modélisation à un 
compartiment unique n’a pas seulement permis de déterminer les paramètres d’élimination, 
elle a aussi établi la fonction mathématique qui relie un profil d’exposition au BaP (plusieurs 
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périodes d’exposition de différentes durées) au profil d’excrétion urinaire correspondant pour 
toutes les voies d’exposition.  
 
Le modèle PCBP que nous avons décrit a également relié les profils d’exposition au 
BaP aux excrétions urinaires du 3-OHBaP chez les travailleurs. Cette modélisation 
physiologique a aussi permis de connaître les concentrations du BaP et du 3-OHBaP dans tous 
les organes simulés des travailleurs. Ceci est un avantage majeur de la modélisation PCBP par 
rapport à la modélisation à compartiments. Ainsi, si la connaissance de la cinétique est 
nécessaire pour déterminer l’organe cible du BaP ou les différences entre les concentrations 
tissulaires suite à des expositions par diverses voies, les modèles PCBP sont les meilleurs 
outils pour simuler le devenir du BaP ou de ses métabolites dans le corps. Cependant, en 
pratique, il est parfois difficile d’estimer les paramètres du modèle, puisqu’ils doivent être 
obtenus à partir de plusieurs études cinétiques (in vivo ou in vitro : Ekins, 2007) du composé 
toxique et de ses métabolites. En raison de la sensibilité de plusieurs paramètres, si on 
augmente le nombre de paramètres dans un modèle, on diminue sa fiabilité puisque ces 
modèles dépendent principalement des conditions dans lesquelles ils ont été construits 
(données expérimentales, nombre et choix des compartiments, détermination des coefficients 
de partition, des taux d’absorption, des taux de biotransformation, etc.). Telle a peut-être été la 
raison principale pour laquelle les simulations présentées et réalisées auparavant par les 
modèles PCBP n’ont pas réussi à reproduire les profils tissulaires des études indépendantes 
sans ajustement a posteriori (Crowell et al., 2011 ; Pery et al., 2011). 
 
En comparant les deux modèles cinétiques développés dans la présente thèse, il a été 
constaté que les deux types de modélisation possèdent la capacité de simuler les profils 
d’excrétion urinaire de travailleurs, à partir de l’extrapolation des paramètres cinétiques de 
rats. Dans les deux cas, la reconstruction de doses d’exposition au BaP a été possible pour 
toutes les voies d’exposition et pour tous les travailleurs considérés dans trois sites industriels 
différents. Les principales différences entre les deux types de simulation résident dans la 
manière de construire chaque modèle et dans leur structure finale. En effet, les modèles 
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reposent sur des philosophies différentes. D’une part, il est possible de définir les interactions 
individuelles de la substance toxique et de ses métabolites avec l’organisme, au niveau 
moléculaire (par exemple, le transport passif du BaP dans les tissus pulmonaires ou la 
perméabilité de la peau au BaP). D’autre part, le résultat global de ces processus individuels 
peuvent être observés à l’échelle de l’organisme au complet (comme les concentrations fécales 
du 3-OHBaP ou le taux d’absorption par la peau du BaP). De cette manière, les modèles à 
base physiologique tentent d’approcher la simulation mathématique avec un modèle 
idéalement générique, pour toute substance interagissant avec des processus physiologiques et 
mécanistes connus dans l’organisme, afin d’expliquer des mesures observées au niveau de 
matrices accessibles. Cette approche est de type « bottom-up ». En revanche, les modèles 
toxicocinétiques à compartiments sont spécifiques à une substance en particulier. Cette sorte 
de modélisation tente d’utiliser des mesures dans les matrices accessibles pour en reproduire 
d’autres à la même échelle et, par la suite, mieux comprendre les processus biologiques et les 
mécanismes impliqués dans les observations simulées. C’est ce qu’on appelle une approche de 
modélisation du type « top-down » (Wells, 2012).  
 
Les deux types de modélisations se distinguent non seulement dans leur approche mais 
aussi dans le nombre de compartiments classiquement utilisés pour construire les modèles. 
Ainsi, les modèles PCBP sont généralement composés d’au moins quatre ou cinq 
compartiments alors que le modèle à compartiments simple peut être composé de seulement 
un compartiement. Par conséquent, les deux modèles utilisent un nombre très diffèrent de 
paramètres. Les modèles PCBP les plus simples doivent au moins avoir une dizaine de 
paramètres tandis que les modèles à compartiments ont typiquement besoin de moins de dix 
paramètres pour être fonctionnels. De ce fait, les simulations provenant de la modélisation 
PCBP peuvent consommer beaucoup de temps, comparativement aux simulations des modèles 
à compartiments. En effet, ces dernières nécessitent très peu de paramètres et utilisent souvent 
des équations résolues à l’avance. La simplicité des modèles à compartiments permet de 
résoudre le système d’équations différentielles propre à sa structure tandis que les équations 
provenant des modèles PCBP doivent être résolues numériquement pour chaque calcul réalisé 




La nomenclature utilisée dans la modélisation PCBP est très claire puisqu’elle est 
standardisée tandis que la nomenclature de la modélisation à compartiments est très spécifique 
et souvent ad hoc. Par ailleurs, l’extrapolation inter-espèces est très simple et intuitivement 
logique pour les modèles PCBP tandis que les modèles à compartiments ont besoin de 
techniques heuristiques pour réaliser un changement entre espèces ou individus. Cependant, 
les deux types de modèles sont aussi aptes à réaliser des simulations déterministes ou 
stochastiques. Par simulation déterministe, on entend la simulation qui produit toujours le 
même résultat pour les mêmes données en traversant toujours la même séquence sous-jacente 
de calculs, tandis que la simulation stochastique est celle qui produit le résultat dans une plage 
de valeurs limitée en fonction d’une distribution de probabilité. 
 
D’après les résultats obtenus, les deux modèles cinétiques sont appropriés pour 
reconstruire les doses d’exposition pour les voies principales d’absorption du BaP. À partir de 
ces résultats, il est acceptable de supposer que cette situation s’applique à d’autres produits 
toxiques. Cependant, puisque les modèles à base physiologique peuvent être très complexes 
dans leur structure, leur utilisation devrait se limiter aux cas où la reconstruction de la dose 
d’une composante nécessite une connaissance plus approfondie de la cinétique du composant 
ou de ses métabolites. Autrement, les modèles cinétiques à compartiments sont amplement 
suffisants pour décrire et relier les mesures au niveau des matrices accessibles sans s’occuper 
des processus mécanistes de façon superflue. Par exemple, dans le cas du BaP, notre 
modélisation n’a pas tenu compte du cœur de manière individuelle. Dans les deux modèles 
cinétiques, le cœur a été considéré comme faisant partie du « reste du corps » bien qu’il soit 
possible que les quantités de BaP retrouvées au cœur puissent être du même ordre de grandeur 
que dans les autres organes analysés. Ceci n’a pas empêché les modèles cinétiques utilisés de 
bien estimer les doses d’exposition des travailleurs, car la modélisation spécifique de la 





Les modèles cinétiques présentés ont toutefois des limites. Vu qu’une partie importante 
de la modélisation que nous avons réalisée vise à décrire la cinétique sur des sujets in vivo, nos 
modèles sont complètement basés sur des expériences réalisées in vivo. Lorsque les profils 
temporels du composé et ses métabolites d’intérêt dans le sang, les tissus et les excrétas 
d’animaux exposés ne sont pas disponibles, il est donc pratiquement impossible d’utiliser 
notre approche de modélisation par ajustement aux profils tissulaires ou d’excrétion. 
Également, les modèles PCBP et à compartiments proposés dépendent du type de données 
expérimentales disponibles dans les publications scientifiques. Ces études doivent présenter 
l’information nécessaire sur les profils tissulaires, les profils des excrétas accessibles, les voies 
d’exposition pertinentes, les périodes de temps adéquates et une puissance statistique des 




La modélisation cinétique proposée, en utilisant une approche de simulation basée sur 
des expériences sur des animaux in vivo, a permis de mieux comprendre la correspondance 
entre le BaP et son biomarqueur d'exposition, le 3-OHBaP. Comme il a été proposé pour 
d’autres molécules par notre équipe, la présente étude facilitera la détermination d'une valeur 
de référence biologique (VRB) pour le 3-OHBaP. Ainsi, il sera possible d’estimer la 
concentration maximale de 3-OHBaP dans l'urine correspondant aux valeurs de référence du 
BaP déterminées par les institutions règlementaires. Par exemple, l’excès de risque unitaire du 
BaP peut se traduire en quantité de BaP maximale par jour pour un adulte. Ainsi, avec une 
exposition chronique de BaP correspondant à cette quantité maximale, les modèles cinétiques 
peuvent calculer la concentration urinaire maximale de 3-OHBaP, au cours de la durée de 
l’exposition. 
 
Par ailleurs, les principales applications de modèles cinétiques ne se restreignent pas 
uniquement à la reconstruction de doses absorbées de xénobiotiques par des mesures 
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biologiques répétées, mais également à l’estimation des voies principales d'entrée en fonction 
des tâches de travail. Dans le cas du BaP, cette dernière application a été plus difficile à 
réaliser puisque nous avons utilisé seulement un biomarqueur pour déterminer les scenarios 
d’exposition au BaP (les doses et les durées d’exposition). Or, avec l’utilisation de deux ou 
plusieurs métabolites pour estimer les profils d’exposition au BaP, la détermination de la voie 
d’exposition serait sans équivoque et simple, d’où l’importance d’utiliser au moins deux 
biomarqueurs pour prédire des scénarios d’exposition réalistes dans le milieu industriel. 
 
Enfin, la comparaison de l'utilisation de modèles cinétiques à base physiologique et de 
modèles à compartiments en surveillance biologique nous a permis de valider une nouvelle 
alternative aux modèles PCBP traditionnellement utilisés. Ainsi, notre étude sera très utile à 
beaucoup d'autres expériences futures sur d’autres substances et permettra aux chercheurs 
d’avoir une alternative beaucoup plus simple et fiable grâce à l’utilisation de modèles simples 
à compartiments. Évidemment, le choix final entre l’utilisation de modèles PCBP ou à 
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